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 RESUMEN 

El plástico es uno de los materiales mas utilizados en todo el planeta debido a su 

versatilidad y bajo coste de producción. Sin embargo, su durabilidad y la ineficiencia en 

la gestión y reciclado, han convertido a los desechos de este material en uno de los 

mayores contaminantes del medio marino, ya que una vez que llegan al mar tienden a 

agruparse en la superficie, donde se degradan en fragmentos más pequeños formando 

microplásticos, que pueden dispersarse por la columna de agua, quedar biodisponibles o 

acumularse en sedimentos.  

La presente Tesis Doctoral analiza la composición y abundancia de los 

microplásticos presentes en sedimentos costeros de la laguna del mar Menor, área de alto 

valor ambiental, social y económico de gran complejidad, y en el tracto gastrointestinal 

de 17 individuos de Sparus aurata (dorada) cuyas capturas se realizaron en esta laguna. 

Además, fuera del mar Menor, en sedimentos costeros y marinos de la playa semiurbana 

“Cala Cortina” localizada entre las dos dársenas del Puerto de Cartagena se analiza la 

presencia de estos microcontaminantes y su grado de meteorización en función de la 

distancia a la costa y a la profundidad. 

La extracción de los microplásticos se realizó utilizando una disolución de NaCl, 

aunque en las muestras de sedimento marino y dorada se añadió un proceso de digestión 

de la materia orgánica en KOH y H2O2 respectivamente. Posteriormente, las 

micropartículas aisaldas fueron identificadas mediante microscopia trinocular y 

espectofotometría infrarroja con transformada de Fourier. 
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Los resultados obtenidos indican que la concentración media de microplásticos es 

mayor en el sedimento costero del mar Menor que en los sedimentos (marino y costero) 

de la playa del Mediterráneo analizada. Además, los microplásticos identificados en las 

muestras de sedimento y dorada del mar Menor se correspondieron prinicipalmente con 

los polímeros LDPE y HDPE, mientras que en las muestras de sedimentos del 

Mediterráneo estaban constituidos por polímeros de PV, PE y PP. 

La concentración media de los microplasticos obtenidos en las muestras del mar 

Menor no presenta diferencias estadísticas significativas en función del grado de 

antropización de la playa, distancia a cauce de ramblas, subcuenca vertiente en la que se 

encuentran, forma de la playa, nivel de protección ambiental, sin embargo, son mayores 

en las muestras tomadas mas lejos de la zona intermareal.  

Por su parte, las muestras de sedimentos del Mediterráno muestran un gradiente 

ascendente en la concentración de microplasticos con el incremento de la profundidad 

para el sedimento marino, y a mayor distancia de la línea de marea alta para sedimento 

costero. Además, los índices de meteorización indican un efecto protector de la 

profundidad en relación a la degradación y oxidación de los polímeros y una 

intensificación de estos procesos cerca de la línea de marea alta. 

En el caso de las doradas, no se ha encontrado una correlación significativa entre 

los microplásticos ingeridos y el peso del individuo, longitud, peso estómago y peso 

intestino, aunque la media de microplasticos en el tracto gastrointestinal por kilogramo 

de individuo, ha sido superior a la registrada en la mayoría de los estudios del mar 

Mediterráneo para distintas especies. 
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ABSTRACT 

Plastic is one of the most widely used materials in the world due to its versatility and low 

production cost. However, its durability and inefficient management and recycling have 

turned plastic waste into one of the major pollutants of the marine environment, since 

once it reaches the sea it tends to clump together on the surface, where it degrades into 

smaller fragments forming microplastics, which can be dispersed in the water column, 

become bioavailable or accumulate in sediments.  

This PhD analyzes the composition and abundance of microplastics in coastal 

sediments of the lagoon of the Mar Menor, an area of high environmental, social and 

economic value of great complexity, and in the gastrointestinal tract of 17 individuals of 

Sparus aurata (gilthead sea bream) whose catches were made in this lagoon. In addition, 

outside the Mar Menor, in coastal and marine sediments of the semi-urban beach "Cala 

Cortina" located between the two docks of the Port of Cartagena, the presence of these 

micropollutants and their degree of weathering is analyzed as a function of distance from 

the coast and depth. 

Microplastics extraction was performed using NaCl solution, although in the 

marine sediment and sea bream samples a process of digestion of organic matter in KOH 

and H2O2 was added, respectively. Subsequently, the isolated microparticles were 

identified by trinocular microscopy and Fourier transform infrared spectrophotometry. 

The results obtained indicate that the average concentration of microplastics is 

higher in the coastal sediment of the Mar Menor than in the sediments (marine and 

coastal) of the Mediterranean beach analyzed. In addition, the microplastics identified in 
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the sediment and sea bream samples from the Mar Menor were mainly LDPE and HDPE 

polymers, whereas in the Mediterranean sediment samples they consisted of PV, PE and 

PP polymers. 

The average concentration of microplastics obtained in the samples from the Mar 

Menor does not show significant statistical differences depending on the degree of 

anthropization of the beach, distance from the wadi channel, sub-basin of the slope in 

which they are found, shape of the beach, level of environmental protection, however, 

they are higher in the samples taken further away from the intertidal zone. 

On the other hand, the Mediterranean sediment samples show an upward gradient 

in microplastics concentration with increasing depth for marine sediment, and at greater 

distance from the high tide line for coastal sediment. In addition, weathering indices 

indicate a protective effect of depth on polymer degradation and oxidation and an 

intensification of these processes near the high tide line. 

In the case of sea bream, no significant correlation has been found between 

microplastics ingested and individual weight, length, stomach weight and intestine 

weight, although the average number of microplastics in the gastrointestinal tract per 

kilogram of individual has been higher than that recorded in most studies in the 

Mediterranean Sea for different species. 
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1 INTRODUCCIÓN Y JUSTIFICACIÓN 

El término “basuras marinas” engloba “cualquier sólido persistente de origen no natural 

(manufacturado) que haya sido desechado, depositado o abandonado en ambientes 

marinos y/o costeros” (Jeftic et al., 2009). Aunque esta definición puede resultar 

relativamente reciente, lo cierto es que desde la segunda mitad del siglo XX se han 

adoptado, a la vez que crecía el conocimiento científico, convenios, estrategias y 

programas internacionales, europeos y nacionales con el objetivo de evitar el vertido de 

estos desechos al mar. Así, en 1972, los convenios conocidos como “Convenio de Oslo” 

(OSPAR) y “Convenio de Londres” (OMI, 1972) sobre contaminación marina, ya 

incluían al plástico como una de las sustancias prohibidas para su vertido desde el mar, 

aunque es en 1976 en el “Convenio de Barcelona” (UNEP) donde se adoptan los 

protocolos que protegen al mar Mediterráneo de los vertidos realizados desde el mar, y 

fueron necesarios 20 años más para que las partes firmantes de este convenio elaborasen 

un nuevo protocolo que contemplase el origen terrestre de las basuras marinas. 

A partir de los años noventa, empieza a considerarse el menoscabo que las basuras 

marinas porducen en el medio marino; así, en 1992, la estrategia desarrollada en el marco 

del “Convenio sobre la Protección del Medio Marino del Atlántico Nordeste” (OSPAR) 

propone entre sus objetivos “reducir las basuras marinas a niveles tales que sus 

propiedades y cantidades no causen daño al medio marino”, y en 1995, la PNUMA 

desarrolla un programa de acción global con el que aborda los efectos negativos que 

tienen las actividades desarrolladas en tierra sobre el medio marino y costero. Tres años 

después, con la entrada en vigor del “Convenio Internacional para Prevenir la 

Contaminación por Buques” (Convenio MARPOL) (OMI, 1976), el vertido de plástico 
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en el mar queda totalmente prohibido. Otros hitos destacables son la “Estrategia de 

Honolulú” (PNUMA, 2011), que además de los objetivos para reducir los residuos de 

origen terrestre y marino y sus impactos, incorpora un objetivo de reducción para los 

residuos acumulados en las costas, en hábitats y en aguas pelágicas, y la cumbre de 

Río+20 (PNUMA, 1992), donde los gobiernos participantes se emplazan a “tomar 

medidas para el año 2025, basadas en la recogida de datos científicos, para lograr una 

reducción significativa en las basuras marinas, para evitar daños al medio marino y 

costero”. 

Como resultado de estos programas de acción internacionales, convenios y 

comunicaciones aplicables a la Unión Europea, nace la Directiva Marco sobre la 

Estrategia Marina (Directiva 2008/56/CE), con objeto de “lograr un buen estado 

medioambiental de las aguas marinas europeas para el 2020”, instando a cada estado 

miembro al desarrollo de dichas estrategias. España incorporó esta Directiva con la Ley 

de Protección del Medio Marino, y ha desarrollado estrategias y programas de 

seguimiento que incluyen la contaminación por plástico y microplástico. 

A su vez, el plástico va tomando relevancia como residuo dentro de la Unión 

Europea y se desarrolla en 2018 la “Estrategia Europea para los Plásticos en una 

Economía Circular” (COM/2018/028), en la que se reconoce a los microplásticos como 

un reto clave en la producción y gestión del plástico, que se plasma en la Directiva 

2019/904 del Parlamento Europea y del Consejo relativa a la reducción del impacto de 

determinados productos de plástico en el medio ambiente (2019), así como en el “Plan de 

Acción para la Economía Circular por una Europa más limpia y más competitiva” 

(COM/2020/98), aportando medidas específicas para hacer frente a la presencia de 
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microplásticos. También, a nivel nacional, la Ley de Residuos y Suelos Contaminados 

para una Economía Circular, aprobada en abril de 2022, dedica el título V a regular el 

impacto de productos plásticos en el medio ambiente, transponiendo así la Directiva sobre 

plásticos de un solo uso, y, a nivel regional, la Ley 4/2021 de Recuperación y Protección 

del Mar Menor, que introduce en sus artículos 45 y 63 la obligatoriedad de gestionar el 

plástico mediante gestor autorizado, tanto para actividades agrícolas como concesionarios 

portuarios, reconociéndose la necesidad de protección del mar frente a este tipo de 

residuos. 

La costa de la Región de Murcia, se incluye dentro de la estrategia marina de la 

demarcación levantino-balear (RD 1365/2018), y aunque se identifica el mar Menor como 

una de las 4 zonas de potencial alto de aporte de basuras de origen terrestre, ninguna de 

sus playas ha sido incluida en el programa de seguimiento sobre basuras marinas, como 

tampoco se han incluido ninguna de las playas de la costa cartagenera, sin que se conozca, 

hasta la fecha, estudios publicados sobre la presencia o ausencia de microplásticos en el 

sedimento costero de las playas del mar Menor, y la incorporación de estos contaminantes 

a la cadena trófica, principalmente en especies de interés comercial, como es el caso de 

la dorada (Sparus aurata). Así mismo, tampoco hay publicados estudios sobre la 

distribución espacial y la degradación de microplásticos en sedimentos marinos y costeros 

de la Región de Murcia, siendo la presente Tesis Doctoral el primer documento enfocado 

al estudio y caracterización de estos. 
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2 OBJETIVOS 

El objetivo principal de esta Tesis Doctoral es estudiar la presencia de microplásticos en 

sedimentos costeros y marinos del Campo de Cartagena: mar Menor, Cala Cortina y 

puerto de Cartagena, así como su evolución en el tiempo y su incorporación al medio 

biótico, a través del análisis de muestras de tracto gastrointestinal de Sparus aurata 

(dorada), especie de gran interés comercial en el mar Menor. Para ello, se contará en todos 

los casos con una metodología estándar para la extracción, caracterización física e 

identificación quimica de los microplásticos, que implique el menor número posible de 

etapas de análisis, el empleo de reactivos sencillos, de coste reducido y respetuosos con 

el medio ambiente, evitando así la generación y posterior gestión de residuos peligrosos. 

La metodología también incluirá la puesta en marcha de distintos protocolos de control 

de la calidad y prevención de la contaminación, necesarios para el tratamiento de las 

muestras en el laboratorio. En este sentido, se han fijado los siguientes objetivos 

específicos: 

A) Para las muestras de sedimentos costeros del mar Menor: 

1. Cuantificar la concentración de microplásticos en los sedimentos costeros 

recogidos de las distintas muestras de playas del mar Menor. 

2. Clasificar los microplásticos aislados según su forma, tamaño y color, de 

acuerdo con las referencias de otros autores y con la finalidad de establecer 

comparaciones. 

3. Identificar la composición polimérica de los microplásticos aislados mediante 

espectroscopia infrarroja por transformada de Fourier. 
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4. Caracterizar los microplásticos atendiendo al grado de antropización del 

entorno donde han sido aislados, su situación respecto al cauce de ramblas, la 

subcuenca del mar Menor en la que se encontraron, la topología de la playa y 

el nivel de protección ambiental de la zona. 

5. Analizar su evolución intra e interanual, especialmente si se produjeran 

episodios de depresión atmosférica aislada en niveles altos (DANA), con 

lluvias torrenciales e inundaciones en esta área. 

 

B) Para las muestras de doradas (Sparus aurata) del mar Menor: 

6. Establecer la concentración de microplásticos encontrados en el tracto 

gastrointestinal, estómago e intestino, de doradas. 

7. Categorizar las variaciones en su concentración, tamaño, forma y color en 

función de la época estacional de captura de cada individuo. 

8. Comparar los resultados obtenidos con referencias de otros autores en estudios 

similares realizados sobre organismos marinos. 

9. Considerar su composición polimérica como indicio de las posibles fuentes de 

procedencia de los microplásticos. 

10. Estudiar las relaciones entre la concentración de microplásticos y distintos 

parámetros biológicos de la dorada. 

 

C) Para las muestras de sedimentos costeros de Cala Cortina y sedimentos marinos 

del puerto de Cartagena: 
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11. Determinar la concentración de microplásticos, su forma, color, tamaño y tipo 

de polímero, en función de la profundidad de la toma de muestra de sedimentos 

marinos del puerto de Cartagena. 

12. Definir el tipo de microplástico identificado, su forma, color y tamaño según 

la distancia a la línea de pleamar para muestras de sedimentos costeros de Cala 

Cortina. 

13. Contrastar los resultados obtenidos en sedimentos costeros de Cala Cortina 

con los indicados para otras playas del mar Mediterráneo, incluidas en el 

programa de seguimiento de microplásticos del Ministerio para la Transición 

Ecológica y el Reto Demográfico. 

14. Comprender la correlación que pueda existir entre procesos superficiales de 

degradación de microplásticos y su distribución espacial en ambos tipos de 

muestras, mediante el estudio del índice de carbonilo y vinilo. 

15. Desarrollar modelos generalizados de regresión lineal para la predicción de 

los valores de cristalinidad del microplástico en función de ambos índices de 

carbonilo y vinilo. 
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3 ANTECEDENTES BIBLIOGRÁFICOS 

3.1 Microplásticos: definición, propiedades, características y 

fuentes 

Actualmente, el plástico es uno de los materiales más usados en todo el planeta. Su 

versatilidad junto con su fuerza, ligereza, durabilidad, capacidad aislante y bajo precio 

han hecho que cada vez esté más presente en cualquier objeto que nos rodea. Prueba de 

ello, son sus cifras de producción, que han permanecido al alza durante los últimos 70 

años pasando de 1,7 millones de toneladas en 1950 hasta 367 millones de toneladas de 

producidas en la actualidad (PlasticsEurope, 2012; PlasticsEurope, 2021). 

El aumento exponencial de la producción de plástico, junto con la creciente 

demanda de plásticos de un solo uso implica un inevitable aumento de los residuos 

plásticos, y a pesar de que se está adoptando una tendencia hacia una economía circular 

en cuanto a la gestión del mismo (Calero et al., 2021; Syberg et al., 2022), la tasa actual 

de desechos plásticos generados es mayor de lo que las innovaciones tecnológicas y las 

mejoras en la eficiencia de los recursos pueden manejar (Dijkstra et al., 2020). Por lo 

tanto, existe una presión creciente sobre su presencia el medio ambiente. Actualmente se 

estima que entre el 15%-40% del residuo plástico termina en los océanos (Crawford y 

Quinn, 2017a). 

La basura marina, está formada por una amplia variedad de materiales, aunque las 

constituidas por plástico son las que se encuentran en mayor abundancia (Pasquini et al., 

2016; Arcangeli et al., 2017; García-Rivera et al., 2017). La exposición del plástico a la 
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acción de factores ambientales como la radiación ultravioleta y el oxígeno (Gewert et al., 

2015), capaces de producir modificaciones en la estructura química de los polímeros 

haciéndolos más débiles (Zhu et al., 2020), la acción mecánica de las olas y la fricción de 

los granos de arena, que favorecen su abrasión física (Horton et al., 2017), así como la 

acción enzimática de microorganismos (Auta et al., 2018; Sánchez, 2020) son 

particularmente propicios en entornos marinos y costeros respecto a otras zonas naturales 

(Corcoran et al., 2009), dando lugar a la fragmentación y degradación de los plásticos que 

llegan a alcanzar el tamaño de unas pocas micras (Andrady, 2017). Estos pequeños trozos 

de plástico son los que están cobrando más importancia en ambientes marinos, citándose 

su presencia tanto en fauna (Cimmaruta et al., 2022; Kiliç y Yücel, 2022; Mistri et al., 

2022) como en ambientes marinos (Green et al., 2016; Savinelli et al., 2020; Xu et al., 

2020a). 

Los primeros datos sobre abundancia de estas pequeñas partículas plásticas fueron 

aportados por Carpenter y Smith (1972), tras los estudios realizados en el mar de los 

Sargazos, y el término microplástico (MP) se utilizó por primera vez para definir a las 

partículas de plástico de tamaño microscópico en el trabajo de Thompson et al. (2004), 

ya que hasta entonces este término era utilizado para referirse a la deformación en orden 

de micropulgadas que sufrían los materiales plásticos cuando se les aplicaba una carga 

determinada (Ingram et al., 1968). 

No obstante, el término MP se ha ido redefiniendo continuamente en cuanto a los 

límites de tamaño, ya que han variado de un estudio a otro, con rango comprendido en 10 

mm y 1 mm (Derraik, 2002; Betts, 2008; Graham y Thompson, 2009; Barnes et al., 2009; 
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Ryan et al., 2009; Browne et al., 2010; Claessens et al., 2011), a pesar de que la definición 

más utilizada ha sido la propuesta por Arthur et al. (2009), que establecieron el límite de 

tamaño en 5 mm. En el año 2015, el Grupo de Expertos sobre los Aspectos Científicos de 

la Protección del Medio Marino (GESAMP), aportó una nueva definición de MP para 

referirse a plásticos con un tamaño de partícula comprendido entre 1 µm y 5 mm 

(GESAMP, 2015), incluyendo también a las partículas en el rango de nanopartículas (1 

nm) (GESAMP, 2016). Finalmente, a partir de 2019, cuando se publica el informe de la 

Agencia Europea de Sustancias Químicas (ECHA), se redefine el término MP, para 

referirse al material polimérico, sólo o mezclado con aditivos y otros compuestos, cuyo 

tamaño queda comprendido entre 1μm y 5mm cuando se trata de materia particulada, o 

entre 3 μm y 15 mm para fibras, con una relación longitud-diámetro superior a 3 para 

estas últimas (ECHA, 2019). 

Los MP existen en todo tipo de formas y colores. Según su origen los MP pueden 

clasificarse en primarios, cuando han sido producidos en tamaño microscópico (Cole et al., 

2011; Wright et al., 2013a) y tienen, generalmente, forma esférica y uniforme (Browne et 

al., 2010), o secundarios, cuando el plástico adquiere el tamaño microscópico por 

descomposición o degradación de otros fragmentos de tamaño superior (Ryan et al., 2009; 

Cole et al., 2011; Horton et al., 2017); en este caso, su forma es más difícil de determinar 

(Cole et al., 2013). Para ayudar en la identificación de MP y con objeto de garantizar 

resultados lo más estandarizados posibles y comparables, Crawford y Quinn (2017a) 

desarrollaron un sistema estandarizado de clasificación por tamaño y color conocido por 

sus siglas en inglés (SCS), tal y como se muestra en la Figura 3.1. 
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Fig. 3.1. Sistema estandarizado de clasificación por tamaño y color (SCS) (Fuente: 

Crawford y Quinn, 2017a). 

 

 

Determinar las fuentes por las que llegan los MP a los ambientes marinos y 

costeros es una tarea compleja; se estima que cerca del 80% del plástico que llega al mar 

procede de fuentes terrestres (Sherrington et al., 2016). Por otro lado, la liberación de MP 

al medio ambiente puede proceder de un gran número de fuentes; cabe destacar que a 
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nivel nacional, la mayor demanda de plástico procede del sector del envase y embalaje, 

que acaparó en 2020 el 40,50% del total producido, seguido por la construcción con el 

20,40 % y por la industria de la automoción con el 8,80% (PlasticsEurope, 2021). 

En Europa, algunos países como Alemania, Noruega o Suecia han determinado 

las posibles fuentes de MP al medio marino, y han desarrollado modelos para estimar de 

manera cuantitativa las aportaciones de cada una de las fuentes. Basándose en estos 

trabajos, el Centro de Estudios y Experimentación de Obras Públicas (CEDEX, 2017b) 

realizó un estudio similar en España, centrándose en el análisis de los principales sectores 

que pueden actuar como fuente directa de aporte de MP al medio marino, sin contemplar 

los MP que proceden de la fragmentación y degradación en tierra, en la costa o en el 

propio mar a partir de objetos de mayor tamaño. En la Tabla 3.1 se resumen las fuentes 

consideradas, los principales materiales plásticos emitidos, así como las emisiones de MP 

estimadas en dicho estudio. Los resultados señalan a la pérdida de pellets plásticos 

durante la producción, transformación y resto procesos logísticos como principal fuente 

de emisión de MP en España, seguido del desgaste de los neumáticos. Estos resultados 

también se obtuvieron en las estimaciones llevadas a cabo en Alemania (Essel et al., 

2015), mientras que Noruega, Dinamarca y Suecia situaron como fuente de emisión 

principal el desgaste de neumáticos (Magnusson et al., 2014; Sundt et al., 2014; Lassen 

et al., 2015). 

En cuanto a las fuentes indirectas, cabe señalar que aunque el Mediterráneo 

representa menos del 1% de la superficie marina mundial, contiene alrededor del 7% del 

total de MP encontrados, la mayoría procedentes de la mala gestión de los residuos y 
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plásticos de un solo uso utilizados en las zonas costeras (Ziebarth et al., 2019), cifra que 

podría ir en aumento tras la pandemia de Covid-19 (Novillo et al., 2020). 

 

Tabla 3.1. Estimación de emisiones al medio marino según fuentes de emisión (Fuente: 

CEDEX, 2017a). 

Fuente Posibles materiales emitidos Estimación de emisiones 
al medio marino (t/año) 

Pellets(Pre-
Producción) 

Poliolefinas, poliésteres, vinílicos, 
estirénicos, acrílicos, otros 

5.710 

Desgaste 
Neumáticos 

Caucho sintético (SBR, BR, IR), negro 
de humo, sílice amorfa, rayón, (nylon), 
poliéster. 

1.733–4.208 

Pinturas y barnices Poliuretano, epoxi, vinilos, lacas 425,4–714,1 
 
 
 
Productos 
Cosméticos 

Nylon-12 (poliamida-12) Nylon-6, Poli 
(Tereftalato de butileno), Poli 
(Isoteraftalato de etileno), Poli 
(Teraftalato de etileno), Polimetacrilato 
de metilo, Poli (Teraftalato de 
pentaeritritol), Poli (Tereftalato de 
propileno), PE, PP, PS, Teflón, PUR, 
Poliacrilato, copolímeros de acrilatos, 
alilo/estearato de acetato, 
Etileno/Propileno/Estireno, Etileno/ 
Polimetilmetacrilato, Etileno/ Polímero 
de acrilato, Butileno/Etileno/Estireno, 
Copolímero de acrilato de estireno, 
Copolímero de acrilato de estireno, 
Trimetilsiloxisilicatos (Resina de 
siliconas) 

 
 
 

80,09 

Lavado Ropa 
Sintética 

Poliéster, Acrílico, Polipropileno, 
Poliamidas (Nylon) 

37,0–450,4 

Césped sintético Nylon, PP, PE, caucho SBR, PVC, PUR 
espumado 

24,3–166,2 

Detergentes Varios 4,5 
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3.2 Metodología de extracción y caracterización de microplásticos 

en medio marino 

La caracterización de MP en medio marino se basa en una metodología de trabajo en 3 

etapas, que consisten en toma de la muestra, extracción de micropartículas y 

caracterización de MP (física, morfológica y química). Sin embargo, cada una de estas 

etapas puede llevarse a cabo usando distintas técnicas analíticas, tal y como se ha 

comprobado en los distintos trabajos analizados en sedimentos y organismos (Vianello et 

al., 2013; Dekiff et al., 2014; Lots et al., 2017; Yu et al., 2018; Zhang et al., 2019a). 

Por un lado, la toma de muestras para análisis de MP en sedimentos costeros, es 

relativamente fácil y no requiere más que el uso de materiales, como una espátula de 

metal, un marco para especificar el área de muestreo y un recipiente para almacenar el 

sedimento, evitando siempre que sea posible el uso de plástico (Löder y Gerdts, 2015). 

Así, en la revisión de Hanvey et al. (2017), se define este mismo método como el más 

común para el estudio de MP en sedimentos de playa y costa, aunque la variedad de 

unidades de medida de masa, volumen o superficie en la que se expresa este tipo de 

muestreo se presenta como el mayor inconveniente, tal y como indican Hidalgo-Ruz et 

al. (2012) o Van Cauwenberghe et al. (2015). 

Por su parte, en la extracción de MP, y especialmente para el estudio de 

sedimentos, la separación por densidad es la técnica más empleada (Yao et al., 2019) y el 

cloruro de sodio (NaCl) la sal más usada (Ng y Obbard, 2006; Claessens et al., 2011; 

Vianello et al., 2013; Mathalon y Hill, 2014; Yu et al., 2016; Graça et al., 2017; Peng et 
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al., 2017). Aunque en la última década se han empleado sales nuevas para los procesos 

de extracción por densidad, autores como Claessens et al. (2013) o Bellasi et al. (2021) 

ya indicaron que el 77% y el 45%, respectivamente, de todos los estudios que utilizaban 

una técnica de separación por densidad empleaban una disolución de NaCl. Sin embargo, 

algunos autores se han decidido por el uso de disoluciones de extracción más densas, 

como es el caso del politungstato de sodio [Na6(H2W12O40), ρ = 1,4 g/ml] (Corcoran et 

al., 2009), yoduro de potasio [KI, ρ = 1,5 g/ml] (Abayomi et al., 2017), cloruro de cinc 

[ZnCl2, ρ = 1,6–1,7 g/ml] (Coppock et al., 2017; Lo et al., 2018; Vermeiren et al., 2020), 

o dihidrógeno-fosfato de sodio [NaH2PO4, ρ = 1,51 g/ml] (Zhang et al., 2020c), entre 

otras, que resultan más toxicas (cloruro de cinc), más difíciles de disponer en 

determinados países (politungstato de sodio) (Peng et al., 2017) o más caras (yoduro de 

potasio). Por ello, Miller et al. (2017) ya indicaron que existe la necesidad de establecer 

un enfoque confiable, estandarizado y eficiente para la separación y caracterización de 

MP, especialmente en sedimentos, que ponga énfasis en la determinación de las tasas de 

recuperación. 

En la identificación de MP, la digestión de la muestra se hace siempre necesaria 

cuando presenta un alto contenido en materia orgánica, como es el caso de los sedimentos 

marinos y las muestras biológicas estudiadas en la presente Tesis Doctoral. La 

eliminación de la materia orgánica se realiza con distintos procedimientos, basados en 

tratamientos ácidos (HNO3, HCl), alcalinos (NaOH, KOH), oxidativos (H2O2) o 

enzimáticos (tripsina, proteasa, pepsina, etc.) (Fernández-González et al., 2022), sin que 

exista ningún protocolo específico en función del tipo de muestra o matriz (Kor et al., 
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2020). De acuerdo con Monteiro y da Costa (2022), los métodos oxidativos (67%) y 

alcalinos (20%) son los más utilizados, seguidos de las estrategias ácidas y enzimáticas 

(9% y 6%, respectivamente). Estos resultados pueden deberse a la relación coste-

beneficio y tiempo de aplicación del proceso. 

Así, por ejemplo, los métodos ácidos, aunque consiguen degradar la materia 

orgánica de manera eficaz, también degradan los polímeros, alterando las tasas de 

recuperación, mientras que los métodos enzimáticos, aunque muy eficientes, resultan 

caros y lentos (Fu et al., 2020; Torres y De la Torre, 2021). Por su parte, la digestión 

oxidativa en H2O2, a pesar de necesitar tiempos de reacción largos y de que su eficacia 

dependa del contenido en materia orgánica, no tiene impacto sobre los MP y, por tanto, 

no interactúa con la identificación posterior por medio de espectros. En el caso de la 

digestión alcalina con KOH, su eficacia está ligada a la concentración en la que se 

presenta en la disolución, pero acorta los tiempos de reacción respecto de la anterior 

(Zhang et al., 2020c). Entre las desventajas de los métodos oxidativos y alcalinos se han 

descrito algunos efectos moderados sobre los MP, en comparación con las digestiones 

ácidas (Prata et al., 2019a), como la pérdida de superficie y masa de polímeros de PE y 

PA (Hurley et al., 2018a; Prata et al., 2019b; Vermerien et al., 2020), alteraciones en los 

espectros de absorción (Yan et al., 2020) y cambios en color o en tasas de recuperación 

en NYL, PET y PVC (Karami et al., 2017a). 

Aunque comúnmente se describe que las digestiones oxidativas resultan más 

eficaces en la eliminación de materia orgánica en muestras abióticas (Prata et al., 2019b, 

Torres y De la Torre, 2021) y las alcalinas para las muestras biológicas (Tirkey y 
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Upadhyay, 2021), revisiones como la de Fu et al. (2020) o la de Pérez-Guevara et al. 

(2021) revelan que se utilizan indistintamente. La digestión de tejido animal con H2O2 al 

30% para la identificación de MP ha sido descrita por Jabeen et al. (2017), que aislaron 

MP en el 100% de las muestras de estómago e intestino de los peces marinos analizados, 

identificando 26 tipos de polímeros distintos; o por Su et al. (2019) que identificaron 10 

tipos de polímeros, destacando PEST (37%), PP (11%) y PE (10%). De la misma manera, 

el uso de KOH al 10% en la digestión de sedimentos ha reportado tasas de recuperación 

de MP del 90% (Liu et al., 2021c) y ha permitido identificar polímeros como PET, NYL 

o PVC (Bucol et al., 2020; Fraser et al., 2020; Chouchene et al., 2021). Fernández-

González et al. (2022) indicaron que tanto el KOH como el H2O2 resultan eficaces, con 

afecciones no significativas sobre los polímeros, y que pueden usarse para eliminar la 

materia orgánica de las muestras ambientales marinas, cuando se utilizan a baja 

concentración y temperatura. 

Según la recopilación realizada por Qiu et al. (2016) la estereomicroscopía es la 

principal técnica empleada en la caracterización física y morfológica de MP, en muestras 

de sedimento, agua y organismos, respecto al resto de técnicas aplicables (microscopia 

binocular, microscopía fluorescente y microscopía electrónica de barrido). En la 

identificación química de los MP, las técnicas más reportadas son las que se basan en 

métodos térmicos y en métodos espectrales. Dentro de las técnicas térmicas, se 

encuentran principalmente la cromatografía de gases acoplada a desorción térmica (TED-

GC-MS) o pirolisis (PyGC-MS), que se caracterizan por no necesitar tratamiento previo 

de la muestra (da Costa et al., 2019; Ye et al., 2022), permiten el conteo del número de 
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partículas (Simon-Sánchez et al., 2022) y la realización de análisis cualitativo y 

cuantitativo de los plásticos simultáneamente (Li, et al., 2020e). Sin embargo, resultan 

poco habituales en comparación con los métodos espectrales basados en espectrometría 

infrarroja con transformada de Fourier (FTIR) y sus variantes (ATR-FTIR, μFTIR), 

reportadas como la técnicas más utilizadas (Kunz et al., 2016; Abayomi et al, 2017; 

Constant et al., 2019; Korez et al., 2019; Jeyasanta et al., 2020), seguida de la 

espectroscopía Raman (Van Cauwenberghe et al., 2013; Lots et al., 2017; Edo et al., 

2019; Patchaiyappan et al., 2021). Esto se debe, probablemente, a que las técnicas 

térmicas son métodos destructivos que implican un elevado tiempo de procesamiento 

(Rocha-Santos et al., 2015; Simon-Sánchez et al., 2022; Ye et al., 2022), mientras que 

las técnicas espectrales son no destructivas y muy precisas (Prata et al., 2019a) y, aunque 

la espectroscopía Raman presenta un mayor límite de detección de tamaño (1 µm frente 

a 20 µm en FTIR) y genera menor interferencia en el resultado en comparación con FTIR 

(Perumal y Muthuramalingam, 2022), requiere un mayor tiempo de procesamiento 

(Monteiro y da Costa, 2022) y puede presentar interferencias con la fluorescencia y 

emisiones de fondo (Araujo et al., 2018), lo que explicaría que entre el 60% y el 80% de 

los estudios revisados por Ugwu et al. (2021), Simon-Sánchez et al. (2022) y Perumal y 

Muthuramalingam (2022) utilizaran FTIR para la identificación química de MP, frente al 

18–19% de los estudios que usaron espectroscopía RAMAN (Fu et al., 2020; Fernández-

González et al., 2022). De acuerdo con varios autores (Qiu et al., 2016; Hanvey et al., 

2017; Renner et al., 2018; Bohdan, 2022), la espectrometría infrarroja con transformada 

de Fourier (FTIR) para la identificación de MP en ambientes marinos predomina sobre el 
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resto de las técnicas, seguida de espectrofotometría Raman, por ser técnicas fiables y 

reproducibles. 

 

 

3.3 Presencia y abundancia de microplásticos en medio marino 

3.3.1 Introducción 

A nivel mundial, existe una creciente preocupación por la presencia y abundancia de 

microplásticos en mares y océanos, tanto en la superficie del agua como en sedimentos 

marinos y costeros; así como por sus posibles efectos en estos ecosistemas. Una prueba 

de ello es que al introducir en un motor de búsqueda de base científica como 

“ScienceDirect” la palabra “microplastic”, nos devuelve 14.981 resultados en los últimos 

25 años (fecha de consulta 25 de octubre de 2022; Figura 3.2), de los que el 75,53% de 

los resultados corresponden a 5 últimos años (2019-2023), y el 68,65 % son artículos 

originales de investigación. 

 

3.3.2 Distribución espacial y abundancia de microplásticos en superficie 

marina y columna de agua 

Desde la década de los 70, se han realizado decenas de expediciones para conocer la 

abundancia de MP en los océanos, principalmente, en las zonas de acumulación del 

Atlántico y Pacífico Norte (Van Sebille et al., 2015). Según los modelos predictivos de 
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Lebreton et al. (2012) y Maximenko et al. (2012), los centros de los cinco giros 

subtropicales presentan las concentraciones de MP más altas, coincidiendo, con las zonas 

de mayor acumulación de basuras marinas. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 3.2. Evolución de publicaciones sobre microplásticos en “ScienceDirect”. 

 

 

La abundancia global de MP flotantes estimadas muestran resultados que fluctúan 

en función de los modelos predictivos utilizado; por ejemplo, las estimaciones de Eriksen 

et al. (2014), basadas en el modelo oceanográfico de Lebreton et al. (2012), indican una 
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abundancia de 66.140 toneladas de plástico flotante con tamaños comprendidos entre 

0,33–200 mm, mientras que las estimaciones obtenidas por Cózar et al. (2014), basadas 

en el modelo oceanográfico de Maximenko et al. (2012), indican que el plástico flotante 

alcanza valores entre 7.000 y 35.000 toneladas para un tamaño de partícula de 0,20–100 

mm. No obstante, los resultados obtenidos por Cózar et al. (2014) y Eriksen et al. (2014) 

no resultan tan dispares al compararlos con los del modelo desarrollado por Van Sebille 

et al. (2015), que indicaron abundancias entre 15 y 51 billones de MP, con un peso de 

entre 93.000 y 236.000 toneladas. 

A escala mediterránea, los resultados obtenidos por Van Sebille et al. (2015) 

indicaron resultados similares al modelo de Lebreton et al. (2012), que predijeron 

concentraciones de MP muy altas en la cuenca oriental, en oposición con el modelo 

Maximenko et al. (2012). Sin embargo, es el estudio realizado por Lambert et al. (2020) 

el que proporciona la primera estimación de basuras marinas flotantes (>30 cm) en el mar 

Mediterráneo, situando la abundancia media en 1,5 ± 0,1 ítems/km2 y las densidades más 

altas en las cuencas central y occidental. No obstante, de acuerdo con los resultados del 

modelo de Liubartseva et al. (2018), la cuenca mediterránea actúa como sistema 

disipativo respecto a los plásticos que flotan en la superficie, siendo las costas y el fondo 

del mar los verdaderos sumideros de plásticos, con poca probabilidad de cualquier 

acumulación a largo plazo de plásticos en la superficie del Mediterráneo. 

La recopilación de datos realizada por Cincinelli et al. (2019), sobre abundancia, 

origen, distribución y composición de los MP en la superficie del Mediterráneo confirma 

la heterogeneidad de los mismos, y muestra diferencias importantes entre las subcuencas; 
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de acuerdo a este trabajo, las concentraciones medias máximas de MP varían entre 

1.518.340 ítems/km2  en el Mediterráneo oriental (van der Hal et al.; 2017), 

472.000±201.000 ítems/km2 del Mediterráneo central (Gajšt et al., 2016) y 116.000 

ítems/km2 para el noroeste del Mediterráneo occidental (Collignon et al., 2012). De 

acuerdo con este trabajo de investigación, las áreas del Mediterráneo central presentan 

mayores concentraciones de MP respecto a las occidentales. Sin embargo, en los estudios 

sobre macro, meso y MP en el Mediterráneo central (Ruiz-Orejón et al., 2016) y 

occidental (Ruiz-Orejón et al., 2018), las concentraciones más altas (4.576.115 

ítems/km2) aparecieron en las costas occidentales respecto de las centrales, destacando 

para ambas costas una alta prevalencia de la fracción MP. 

Tal y como se muestra en la Tabla 3.2, a pesar de la variabilidad de datos en cuanto 

a distribución y concentración de MP, todos los estudios confirman su ubicuidad y 

persistencia en ambientes marinos. 

Además de acumularse en la superficie de mares y océanos, los microplásticos 

pueden ocupar diversos estratos en la columna de agua debido a la diferencia de 

densidades entre el material plástico del que están compuestos y la densidad del agua de 

mar, pero también, debido a la alteración de sus propiedades físico-químicas originadas 

por la adherencia de otras partículas o sustancias sobre su superficie (Wang et al., 2019; 

Gómez et al., 2020), quedando así disponibles para toda la biota que vive y se alimenta 

en los distintos estratos. Sin embargo, las investigaciones sobre la abundancia y 

composición de MP en la columna de agua son aún limitadas (Tabla 3.3). 
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Tabla 3.2. Concentración de MP y basuras plásticas flotantes en las subcuencas del 

Mediterráneo (Fuente: elaboración propia a partir de Cincinelli et al., 2019). 

Subcuenca 
mediterránea 

Lugar de 
muestreo 

Concentración 
media partículas 

(ítems/km2) 

Tipo de 
partícula Referencia 

Occidental Mar de Liguria 116.000 MP Collington et al. 
(2012) 

Bahía Calvi 
(Mar Liguria) 

62.000 Meso-MP Collington et al.(2014) 

Mar de Liguria 125.930 ± 132.485 Basuras 
plásticas 
flotantes 

Pedrotti et al. (2016) 

Golfo de León 112.000 MP Schmidt et al. (2018) 

Mar de Liguria 82.000 ± 79.000 MP Fossi et al. (2017) 

Islas Baleares 4.576.115 Macro-
Meso-MP 

Ruiz-Orejón et al. 
(2018) 

Central Mediterráneo 
(SO Malta) 

1.300 Basuras 
plásticas 
flotantes 

Morris (1980) 

Mar Adriático 472.000 ± 201.000 MP Gajšt et al. (2016) 

Oriental Costa israelí 1.518.340 MP Van der Hal et al. 
(2017) 

Mar Egeo 16.339-520.213 MP Güven et al. (2017) 

Mar Egeo 37.600 MP Gündogdu (2017a) 

NE levantino 
costa de 
Turquía 

1.067.120 MP Gündogdu y Cevik. 
(2017b) 

Mediterráneo 
central y 
occidental 

Mar Cerdeña, 
Tirreno, Jónico 

y Adriático 

147.500 Basuras 
plásticas 
flotantes 

Ruiz-Orejón et al. 
(2016) 

 

En general, de las investigaciones consultadas se desprende una alta 

heterogeneidad en los niveles de concentración, tipos y tamaño de MP presentes en los 

distintos estratos de la columna de agua. Por ejemplo, en el Atlántico oriental se han 

encontrado concentraciones de MP en aguas subsuperficiales que varían desde 0,24 ± 
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0,35 MP/m3 en muestras tomadas a 20 cm de profundidad, hasta 2,46 ± 2,43 MP/m3 a 3 

m de profundidad, fundamentalmente bajo la forma de fibra (Lusher et al., 2014; Frère et 

al., 2017). Estas variaciones podrían explicarse por la densidad del propio polímero, por 

la acción de variables tales como salinidad y temperatura, o por la metodología de 

muestreo del agua (Baini et al., 2018; Uurasjärvi et al., 2021). 

Incrementar el número de estudios de MP en la columna de agua mejorará la 

capacidad para predecir, entre otros, la carga de plástico en el mar, el patrón de deriva y 

el impacto en las especies y hábitats marinos (Reissner et al., 2015).  

 

Tabla 3.3. Estudios analizados sobre abundancia y caracterización de microplásticos 

en la columna de agua. 

Lugar de muestreo Profundidad (m) Concentración media 
partículas (MP/m3) Referencia 

Atlántico nororiental 3 2,46 ± 2,43 Lusher et al.(2014) 

Atlántico oriental 11 1,15 ± 1,45 La Daana et al. 
(2017) 

Atlántico oriental 0,2 0,24 ± 0,35 Frère et al. (2017) 

Mar Báltico 0–217 0,40 10-3 ± 0,58 10-3 Bagaev et al. (2018) 

Atlántico oriental 21–75 0,92 ± 0,61 Uurasjärvi et al. 
(2021) 

Golfo de Finlandia 48 ±26 0,44 10-3 ± 0,52 10-3 Uurasjärvi et al. 
(2021) 

Noreste Atlántico  >2.200 70,8 Courtene-Jones et al. 
(2017) 

Noreste Pacífico 4,5 2.080 ± 2.190 Desforges et al. 
(2014) 

Mediterráneo occidental  2–120 0,26 Baini et al. (2018) 
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3.3.3 Microplásticos en sedimentos marinos 

La presencia de MP también ha sido confirmada en sedimento marino, con porcentajes 

de abundancia superiores a los obtenidos para superficie y columna de agua (Koelmans 

et al., 2017), lo que resulta coherente al considerarse un importante sumidero del plástico 

marino (Thompson et al., 2004; Koelmans et al., 2017). El número de estudios en 

sedimentos marinos en zonas profundas es aún muy limitado en comparación con los 

estudios en sedimentos de playas y costas, conformando el 10% de ellos estudios (Phuong 

et al., 2021); esto es probablemente debido a los altos costes de la investigación y a las 

dificultades logísticas para la toma de muestras (Barrett et al., 2020). 

De nuevo, la abundancia, tamaño, composición y distribución de MP en 

sedimentos marinos dependen tanto del lugar y del método de muestreo como la 

metodología de detección utilizados (Tabla 3.4). Así, por ejemplo, los valores medios 

mínimos y máximos obtenidos en el mar de China meridional y oriental presentan ligeras 

diferencias, oscilando entre 49-279 MP/kg s.s. (Tsang et al., 2017) y 20-40 MP/kg s.s. 

(Peng et al., 2017) respectivamente. Zhang et al. (2019a) obtuvieron valores medios de 

13,4 ± 0,6 MP/100 g s.s. en muestras del mar Amarillo meridional y el mar de China 

oriental, y Wang et al. (2020a) encontraron una abundancia media de 150,4 ± 86,2 MP/kg 

s.s. en los sedimentos tomados en alta mar en el Golfo de Tailandia. La mayoría de estos 

autores identifican a las fibras azules y transparentes como forma y color más abundantes. 

En el Atlántico, se han encontrado concentraciones de MP inferiores a las obtenidas en 

sedimentos marinos de China y Tailandia; así, en la bahía de Brest, la abundancia media 
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fue de 0,97 ± 2,08 MP/kg s.s. (Frère et al.¸2017), mientras que en muestras tomadas en el 

sur de Portugal se alcanzaron valores medios hasta diez veces más altos (0,01 ± 0,001 

MP/g) (Frias et al., 2016). En el Mediterráneo, Mistri et al. (2017), en su análisis de 

basuras plásticas en sedimentos tomados en mar abierto, encontraron que tanto MP como 

mesoplásticos (entre 5 y 20 mm) fueron los más abundantes, representando el 65,1% y 

30,3%, respectivamente, mientras que los macroplásticos (mayores de 20 mm) solo 

representaron el 4,6% del total de plásticos aislados. De igual forma, Cincinelli et al. 

(2021) obtuvieron en sedimentos marinos del mar Negro una abundancia promedio de 

106,7 MP/kg de sedimento, siendo ésta unas 10 veces mayor en zonas de la plataforma 

que en los sedimentos de las profundidades marinas. 

 

Tabla 3.4. Análisis de estudios sobre abundancia y caracterización de 

microplásticos en sedimento marino. 

Lugar de 
muestreo 

Concentración 
media MP Forma Polímero Tamaño 

promedio Referencia 

Atlántico 0,01 ± 0,001 
MP/g 

FB, FR Rayón, PP - Frias et al. (2016) 

Atlántico 
oriental 

0,97 ± 2,08 
MP/kg s.s. 

- PE:67% 
PP:30% 

- Frère et al. (2017) 

Mar china 
Meridional 
(Pacífico) 

49–279 MP/kg 
s.s. 

FR, FB, 
BD 

PP:50,9% 
HDPE:26,4%, 
LDPE:18,2% 

- Tsang et al. (2017) 

Mar China 
Oriental 

(Pacífico) 

121 ± 9 MP/kg 
s.s. 

FB:93% Rayón, PEST <1mm 
(58%) 

Peng et al. (2017) 
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Tabla 3.4. Análisis de estudios sobre abundancia y caracterización de 

microplásticos en sedimento marino (cont.). 

Lugar de 
muestreo 

Concentración 
media MP Forma Polímero Tamaño 

promedio Referencia 

Mar Adriático - - PE, PP, NYL, 
LLDP, EVOH, 

TPU 

<5mm 
(65,1%) 

Mistri et al. (2017) 

Atlántico y 
Mediterráneo 

0,5 MP/25 cm2 - - 75–161 
µm 

Van Cauwenberghe 
et al. (2013) 

Mediterráneo 13,4 ± 3,5 
MP/50 ml 

FB Rayón:56,9% 2–3 mm Woodall et al. 
(2014) 

SE Australia 
(Pacífico) 

3,4 MP/ml FB:84% 
MPP:16% 

- - Ling et al. (2017) 

Mar Amarillo 
y Mar China 

Oriental 
(Pacífico) 

13,4 ± 0,6 
MP/100 g s.s. 

FB:77% Celofán: 37,2% 
PET:21,6% 
PE:17,6% 

PEST:11,8% 
Acrílico:9,8% 

- Zhang et al. 
(2019a) 

Golfo 
Tailandia 
(Pacífico) 

150,4 ± 86, 
MP/kg s.s. 

FB:87,9%, 
BD:7,9% 

Rayón:37% 
PEST:16% 

Resina 
Epoxi:5% 

PE:3% NYL:3% 
PVA:2% 

PVC:2% PP:1% 
PA:1% 

0,5–1mm 
(>70%) 

Wang et al. (2020 
a) 

Mar China 
Oriental 

13,2 ± 6,0 
MP/50 g s.s. 

FB:63%, 
FR:16% 
BD:15% 
FI:6% 

- 100–500 
µm 

Li et al. (2020a) 

Noreste 
Atlántico 

0,197 ± 0,129 
MP/g 

FB:89% 
FR:10% 
FI:1% 

PEST:80% 
PP:6% 

0,06-12 
mm 

Courtene-Jones et 
al. (2020) 

Mar Negro 106,7 MP/kg - PE PP - Cincinelli et al. 
(2021) 
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3.3.4 Microplásticos en sedimentos costeros 

Los sedimentos costeros son uno de los destinos finales de los MP en el medio marino 

(Woodall et al., 2014). Según Van Cauwenberghe et al. (2015), los primeros estudios 

sobre MP en sedimentos costeros tuvieron lugar al final de la década de los 70; aunque 

todos ellos estaban centrados en pellets de resina, dejaron constancia de su presencia en 

distintas partes del planeta (Gregory, 1977, 1978 y 1983; Shiber, 1979 y 1982). No es 

hasta principios del siglo XXI cuando comienzan a publicarse otros estudios informando 

sobre la presencia y composición de diversos polímeros MP en sedimentos costeros de 

todo el mundo, aportando información sobre su abundancia, forma, y color (Tabla 3.5). 

Así, en la costa oeste de la India, la concentración media se sitúa en 220 ± 50 

MP/kg s.s., siendo estos valores superiores a los obtenidos en dos zonas de la costa 

sureste, con medias de 45 ± 120 MP/kg s.s. y 81 ± 60 MP/kg s.s. (Tiwari et al., 2019). Al 

este del golfo de Bengala, la abundancia media se sitúa en 414,35 ± 87,4 MP/kg s.s. 

(Patchaiyappan et al., 2020), mientras que en sedimentos costeros localizadas en golfos 

cerrados como el golfo Pérsico, la concentración media reportada es de 13,5 MP /kg s.s. 

(Abayomi et al., 2017), inferior a la obtenida en el golfo de Omán, donde Kor et al. (2020) 

obtuvieron unos valores medios mínimo y máximo de 138,3 ± 4,5 y 930,3 ± 49,1 MP/kg 

s.s., respectivamente. Para el estrecho de Ormuz, zona de conexión entre los dos golfos 

anteriores, la concentración media mínima apareció en sedimentos de la costa más 

cercana al golfo de Omán y la más alta junto al golfo Pérsico (Naji et al., 2017b). En 

sedimentos de la costa sur de Sudáfrica, Nel y Froneman (2015) publicaron 

https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0141113620300908#bib72
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concentraciones medias mínima y máxima de 688,9 ± 348,2 y 3.308 ± 1.449 MP/m2, 

respectivamente. 

En las playas de la costa del Pacífico oeste, la concentración media en sedimentos 

costeros obtenidas por Fok y Cheung (2015) en playas de Hong Kong, con la influencia 

de un río cercano, fue de 5.595 MP/m2, diez veces mayor a la obtenida por Bridson et al. 

(2020) en sedimentos intermareales de las playas de Auckland (Nueva Zelanda) (459 

MP/m2), situadas en la costa suroeste. Estos últimos resultados son más parecidos a los 

obtenidos a lo largo de la costa este del Pacífico, donde el valor medio máximo en 

sedimentos de la costa mejicana se sitúa en 545,8 MP/m2 (Alvarez-Zeferino et al., 2020), 

o también en zonas intermareales y supramareales de playas de la costa de Lima, con un 

valor medio de 489,7 ± 143.5 MP/m2  (De-la-Torre et al., 2020a). Las concentraciones 

más bajas se han encontrado en la costa sureste del Pacífico (Chile), con un valor medio 

de 27 MP/m2 (Hidalgo-Ruz et al., 2013). 

En sedimentos costeros del Atlántico, se han hallado concentraciones medias que 

varían desde los 25 MP/m2 en playas uruguayas (Lozoya et al., 2016) a 2,3 MP/kg s.s. en 

playas bañadas por el mar del Norte (Dekiff et al., 2014), resultando estos valores mucho 

más bajos a los indicados por Lots et al. (2017) para el mar del Norte y el Atlántico, con 

medias de 131 y 238 MP/kg s.s., respectivamente. 

En las costas del Mediterráneo, igual que para el resto de las costas analizadas, la 

abundancia de MP varía de un lugar a otro, aunque todas las concentraciones han 

resultado ser relativamente altas. Por ejemplo, Vianello et al. (2013) encontraron 

abundancias que variaron de 672 a 2.175 MP/kg s.s. sedimentos costeros de la laguna de 
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Venecia, muy por encima de los publicados por Piperagkas et al. (2019) al norte de Creta 

(85 ± 141 MP/kg s.s.). En la costa de Túnez, la concentración media obtenida por Abidli 

et al. (2018) (141,20 ± 25,98 MP/kg s.s.) es aproximadamente cuatro veces inferior a la 

encontrada por Misawi et al. (2020) (606 MP/ kg s.s.). En la costa mediterránea española, 

la abundancia media publicada oscila entre 10,7 MP/kg en la costa de Tarragona 

(Expósito et al., 2021) y 422 ± 119 MP/kg s.s. para las playas del borde norte del delta 

del Ebro (Simon-Sánchez et al., 2019), ambos muy por debajo de los valores indicados 

por Alomar et al. (2016) en sedimentos de playas en las Islas Baleares, donde la 

concentración media máxima fue 0,90 ± 0,10 MP/g. 

Se puede decir, por tanto, que los sedimentos costeros del Mediterráneo acumulan 

una gran cantidad de MP, especialmente si los comparamos con otros mares cerrados 

como el mar Negro, donde las concentraciones medias obtenidas varían de 4,2 ± 0,95 a 

2,6 ± 0,95 MP/m2 (Sibirtsova, 2016), o las costas del sur del mar Caspio, con una 

abundancia media de 107,6 MP/Kg (Mehdinia et al., 2020). De acuerdo con los estudios 

consultados, la mayoría de los MP se correspondieron con fibras de PE y PP. 

Muchos autores han investigado la influencia de diversos factores en la 

abundancia y distribución de los MP en los sedimentos costeros, como la forma de la 

playa y la exposición a corrientes y mareas (Wessel et al., 2016; Castro et al., 2020; 

Godoy et al., 2020), la estación del año (Laglbauer et al., 2014), la profundidad (Yu et 

al., 2016), el lugar de toma de la muestra (de Carvalho y Neto, 2016; Nguyen et al., 2020), 

la influencia de los giros oceánicos (Piñon-Colin et al., 2018), la influencia de la lluvias 

y avenidas fluviales (Cheung et al., 2016; Veerasingam et al., 2016a y 2016b), la 
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influencia de los distintos niveles de actividad antropogénica (Alomar et al., 2016; Yu et 

al., 2016; Blumenröder et al., 2017; Jeyasanta et al., 2020; Mayoma et al., 2020; De-la-

Torre et al., 2020b) o el grado de protección ambiental (Baztan et al., 2014; Yu et al., 

2018; Edo et al., 2019; Mazariegos-Ortíz et al., 2020). 

 

Tabla 3.5. Análisis de estudios sobre abundancia y caracterización de 

microplásticos en sedimento costero. 

Lugar 
muestreo Forma Concentración 

media Polímero Tamaño 
medio Color Referencia 

OCÉANO ÍNDICO 

Costa Singapur - 0–16 items/kg s.s PE, PP, PS, 
NYL, 

PVALC, 
COPOL_ABS 

- - Ng y Obbard 
(2006) 

Costa Singapur FB:72%
FI:23,3% 
BD:4,7% 

36,8 ± 23,6 
items/kg s.s 

PP, PVC, 
NYL, PE 

<40µm - Nor y Obbard 
(2014) 

Mumbai (mar 
Arábigo) 

- 19–960 ítems/m2 - - - Jayasiri et al. 
(2013) 

Costa Este India 
(Chenai) 

BD - PE, PP - Bl, A, G, 
N, Az, 

M, V, R 

Veerasingam 
et al. (2016a) 

Costa oeste, sur 
y sureste de 

India 

FB:51% 
BD:40%, 

FI: 9% 

Oeste: 220±50 
ítems/kg s.s 

Sur: 181±60 
ítems/kg s.s 

Sureste: 45±12 
ítems/kg s.s 

PE:43% 
PET:17,3% 

PS:17% 
PP:12,3% 

PEST,NYL: 
11% 

PVC:1,33% 

36 µm–5mm - Tiwari et al. 
(2019) 

Golfo de 
Bengala (mar 

Andamán) 

FR: 
75,7% 

FB: 
21,7% 

BD:2,4% 

 

414 ± 87,4 MP/kg 
s.s 

POLIAMIN, 
PP, MUF, 

PVFM, PVC, 
NYL 

- Bl: 
41,37% 

T: 
32,83% 

Patchaiyappan 
et al. (2020) 
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Tabla 3.5. Análisis de estudios sobre abundancia y caracterización de 

microplásticos en sedimento costero (cont.). 

Lugar 
muestreo Forma Concentración 

media Polímero Tamaño 
medio Color Referencia 

Costa Sureste 
India 

FB, FI, 
FR, FO 

Min: 25 ± 1,8 
MP/m2 

Max: 83 ± 49 
MP/m2 

PE, NYL, 
PET, PS, PP, 

PVC 

<1mm 
(65,60%) 

Bl, Az, 
N, V, A, 

R 

Jeyasanta et 
al. (2020) 

Golfo Pérsico 
(costa Qatar) 

FB: 
43,8% 

FI: 
40,7% 

FR: 
14,2% 
BD: 
1,2% 

13,5 MP/kg s.s - 1–5 mm 
(53,1%) 

Az, N, R, 
V , G, In 

Abayomi et al. 
(2017) 

Golfo Pérsico FB: 88% 
FI: 

11,2% 
FR: 0,8% 

61 ± 49 MP/kg s.s. PE, NYL, PET 1–4,7 mm 
(56%) 

10 μm–0,9 
mm (44%) 

- Naji et al. 
(2017a) 

Golfo Pérsico 
(estrecho 
Ormuz) 

FB: 83% 
FI: 11% 
FR: 6% 

Min: 2 ± 1 MP/kg 
s.s 

Max: 1.258 ± 291 
MP/kg s.s 

PET , PE, 
NYL 

- - Naji et al. 
(2017b) 

Golfo Omán FB: 
62,8% 

FI: 
26,8% 
BD: 

10,4% 

Min: 138,3 ± 4,5 
MP/kg s.s 

Max: 930,3 ± 49,1 
MP/kg s.s 

PE: 39,4% PP: 
25% NYL: 

14,2% 

100–1.000 
μm (63,6% ) 

1000–3000 
μm (20,6%) 

3000–5000 
μm (15,8%) 

Bl: 
28,9% 

Az: 20% 
N: 16,1% 
I: 12,3% 
R: 7,5% 

V: 5% O: 
10,2% 

Kor et al. 
(2020) 

Costa SE 
Sudáfrica 

FB: 
>90% 

Min: 688,9 ± 384,2 
MP/m2  

Max: 3.308 ± 
1.449,0 MP/m2 

- 0,065–5mm Az, N, R Nel y Foreman 
(2015) 

Este Golfo 
Tailandia 

MPP: 
98,5% 

FB: 1,5% 

400–200.000 
MP/kg s.s 

- < 0,5 mm 
(76,37%) 

FB: Bl, 
Az 

FR:Bl 

Bissen y 
Chawchai 

(2020) 
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Tabla 3.5. Análisis de estudios sobre abundancia y caracterización de 

microplásticos en sedimento costero (cont.). 

Lugar 
muestreo Forma Concentración 

media Polímero Tamaño 
medio Color Referencia 

OCÉANO PACÍFICO 

Hong Kong, 
Mar China 
Meridional 

FO:92%, 
FR:5%, 
BD: 2% 

5.595 MP/m2 EPS: 92% 0,315–5mm - Fok y Cheung 
(2015) 

Playas del sur 
del mar de 

China 

- - PP, PE <5mm 
(24,9%) 

- Zaho et al. 
(2015) 

Costa norte de 
Taiwán 

FR: 80%, 
BD, FO, 
FB: 20% 

- PE: 44%, 
PP:43%, 
PS:12%, 
ABS:1% 

- T: 41%, 
Bl: 19% 

Kunz et al. 
(2016) 

Mar de Bohai 
(China) 

FR, FI Min: 102,9 ± 39,9 
MP/kg s.s. 

Max:163,3 ± 37,7 
MP/kg s.s. 

PEVA, LDPE, 
PE (8 tipos) 

- Tr, Az, 
Mo, N, 

V, Ro, M 

Yu et al. 
(2016) 

Playas Da Nang 
(Vietnam) 

FB: 
99,2%, 

FR: 0,8% 

9.238 ± 2.097 
MP/kg s.s. 

- 0,3–5mm Az: 
59,9%, 

Bl: 
22,9% 

Nguyen et al. 
(2020) 

Playas de 
Auckland, 
(Pacífico 
suroeste) 

FB: 88%, 
FR: 8%, 
FI: 4% 

459 MP/m2 Celulosa:34%, 
PET:22%, 
PE:15% 

300–1000 
µm (74%) 

- Bridson et al. 
(2020) 

Costa de Lima 
(Perú) 

FO: 
78%, FR: 
17,38% 

16,67 ± 4.26 MP/m2 
489,7 ±143,1 

MP/m2 

PS: 78,31% 1–4,75 mm Bl:84,8%
Az:4% 

De-la-Torre et 
al. (2020a) 

Playas de Chile 
(SE del 

Pacífico) 

FR, BD 27 ± 2,6 MP/m2 - 1–4,75 mm 
(85%) 

- Hidalgo-Ruz 
et al. (2013) 

Playas 
Península de 

Baja California, 
México 

FB: 91%, 
FI: 5%, 
BD: 4% 

135 ± 92 MP/kg s.s. POLIAC, 
PET, PEST, 
NYL 

- N: 59%, 
Az: 25%, 
Vi: 7%, 
R: 7%, 
V: 2% 

Piñon-Colin et 
al. (2018) 
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Tabla 3.5. Análisis de estudios sobre abundancia y caracterización de 

microplásticos en sedimento costero (cont.). 

Lugar 
muestreo Forma Concentración 

media Polímero Tamaño 
medio Color Referencia 

OCÉANO PACÍFICO 

Costa de 
California 

FB: 95%, 
FR: 5% 

11,75±10,64 
MP/100 ml 

PP, 
POLIACR, 
PE, PEST 

- - Horn et al. 
(2019) 

Golfo de 
México, Mar 

Caribe, Pacífico 
Tropical, Golfo 
de California y 

Pacífico 
Noroeste 

FR: 56%, 
FO: 

15%, FB: 
11%, FI 
:10%, 

BD: 8% 

Min: 31,7 MP/m2, 
Max: 545,8 MP/m2 

PE: 56%, PP: 
21%, PS: 12% 

1–5 mm Bl:23% 
Az:17%, 
V:17%, 
A:16%, 
In:11%, 
R:6%, 
O:10% 

Alvarez-
Zeferino et al. 

(2020) 

OCÉANO ATLÁNTICO 

Golfo de 
México 

FR: 
47,8%, 

FB: 
22,3%, 

FO: 
18,3%, 

FI: 
12,2% 

Min: 5 MP/m2   
Max: 117 MP/m2 

PE, PP, PS, 
PEST, NYL 

2,5 ± 0,48 
mm 

- Wessel et al. 
(2016) 

Bahía 
Guanabara 
(sureste de 

Brasil) 

FR: 56%, 
FO: 

26,7%, 
FI: 7,2% 

Verano: 12–1300 
MP/m2   Invierno: 

3–743 MP/m2 

- - - de Carvalho y 
Neto (2016) 

Bahía 
Guanabara 
(sureste de 

Brasil) 

FB: 34%, 
FR: 32%, 
FI: 16%, 
FO: 1%, 
BD: 1% 

138,41 MP/ kg s.s. HDPE: 38%, 
PP: 21%, PS: 
10%  

 

1–5 mm Az, N Castro et al. 
(2020) 

Costa sureste de 
EEUU 

FB, BD, 
FR 

60 MP/ kg s.s. PET: 24%, 
RAYON: 68% 

- - Yu et al. 
(2018) 

Playa Quetzalito 
(Guatemala) 
Mar Caribe 

FO: 
64,5% 

FR: 
20,6%, 

BD: 
13,5%, 
FI:1,4% 

30 MP/kg s.s. PS: 66,8%, 
PP: 25,8%, 
PE: 7,4% 

- Bl, Tr Mazariegos-
Ortíz et al. 

(2020) 
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Tabla 3.5. Análisis de estudios sobre abundancia y caracterización de 

microplásticos en sedimento costero (cont.). 

Lugar 
muestreo Forma Concentración 

media Polímero Tamaño 
medio Color Referencia 

OCÉANO ATLÁNTICO 

Norderney, Mar 
del Norte 

FB, MPP 1,3–2,3 MP/Kg s.s. PP, PE, PET, 
PVC, PS y 
NYL 

< 1mm Fibras: 
Az, R, V 

Dekiff et al. 
(2014) 

Costa Polonia 
Mar Báltico Sur 

FB, FR, 
BD, FI 

160 ± 86 MP/kg s.s. PP, PE, PS 514 ± 732 
µm 

Az, N Urban-
Malinga et al. 

(2020) 

Bahía de Scapa 
Flow, Mar del 

Norte 

MPP, FB MPP: 730 MP/kg 
s.s. FB: 2.300 

MP/kg s.s. 

PTFE: 45%, 
PE: 15%, 
PVD: 15%, 
NYL: 10%, 
PEST: 8%, 
PAN: 3%, 
PDMS: 3% 

- MPP: 
Az>R>A

>N>O 
FB: 

Az>N> 
Pu> O 

Blumenröder 
et al. (2017) 

Atlántico, Mar 
del Norte y Mar 

Báltico 

FB: 98% Atlántico: 238 
MP/kg s.s. 

Mar del Norte: 131 
MP/kg s. s. 

Mar Báltico: 270 
MP/kg s. s. 

PEST, PP, PE <1mm 
(54,8%) 

Az, N Lots et al. 
(2017) 

La Graciosa 
(Islas Canarias) 

FR: 87%, 
BD: 9%, 
Filament
os: 1,4% 

36,3 g/m2 PE: 63%, PP: 
32%, PS: 3% 

1 a 5 mm T- Bl: 
72%,Az: 
10%, V: 

5% 

Edo et al. 
(2019) 

MAR MEDITERRÁNEO 

Laguna de 
Venecia (Mar 

Adriático) 

FR: 86%, 
FB: 11%, 
FI: 2%, 
BD: 1% 

672–2.175 MP/kg 
s.s. 

PE: 48,4%, 
PP: 34,1%, 
PEP: 5,2%, 
PEST: 3,6%, 
PS: 3,5%, 
Otros: 5,2 % 

30–500 mm 
(93%) 

- Vianello et al. 
(2013) 

Playas 
Eslovenia 
infralitoral 

FB: 96%, 
FR  21%, 

FI: 4% 

155,6 MP/kg s.s. 

 
- 0,25–1,0mm 

 
- Laglbauer et 

al. (2014) 
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Tabla 3.5. Análisis de estudios sobre abundancia y caracterización de 

microplásticos en sedimento costero (cont.). 

Lugar 
muestreo Forma Concentración 

media Polímero Tamaño 
medio Color Referencia 

MAR MEDITERRÁNEO 

Playas Eslovenia 
litoral 

FB: 75%, 
FI: 4% 

133,3 MP/kg s.s. 

 

- 2,0–3,0 mm - Laglbauer et 
al. (2014) 

Islas Baleares FI, FR 100,78–897,35 
MP/kg s.s 

- - N, Az Alomar et al. 
(2016) 

Costa de Crimea 
(Mar Negro) 

FR: 60% Min: 2,6 ± 0,95 
MP/m2 

Max: 4,2 ± 0,95 
MP/m2 

PS: 25%, PE: 
15% 

- - Sibirtsova, 
(2016) 

Costa Líbano BD 2.433 ± 2.000 
MP/kg s.s. 

PP, PE, PS, 
PA, PET, PUR 

- Bl, Az Kazour et al. 
(2019) 

Costa norte de 
Túnez 

FB, FR, 
FO, FI, 

BD 

Min: 141,20 ± 
25,98 MP/ kg s.s., 

Max: 461,25± 29,74 
MP/ kg s.s. 

PE, PP, PS 0,1–5 mm FB:N> 
Tr> Bl> 
R> Az> 

V 

FR: Az> 
Bl> Tr> 
R> V> 
A> N 

FI: Az> 
Bl> N> 

Tr. 

BD y 
FO: Bl 

Abidli et al. 
(2018) 

Playas del Delta 
del Ebro 

FB: 
89,5%, 
FR, FI 

422 ± 119 MP/kg 
s.s. 

- 200–500 µm - Simon-
Sánchez et al. 

(2019) 

Costa de 
Granada 

BD, FR Min: 22,0 ± 23,2 
MP/kg s.s 

Max: 45,0 ± 24,7 
MP/kg s.s. 

- <100 µm - Godoy et al. 
(2020) 
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Tabla 3.5. Análisis de estudios sobre abundancia y caracterización de 

microplásticos en sedimento costero (cont.). 

Lugar 
muestreo Forma Concentración 

media Polímero Tamaño 
medio Color Referencia 

MAR MEDITERRÁNEO 

Costa Norte de 
Irán (Mar 

Caspio sur) 

FB, FR, 
FI 

107,6 MP/kg s.s. PS, PE 0,1–3,5 mm N-
G:51%, 

Az-
V:25%, 

A- 
Na:11%. 

Mehdinia et al. 
(2020) 

Costa de Túnez - Min: 129 ± 10 
MP/kg s.s., Max: 
606 ± 37,5 MP/kg 

s.s. 

1 mm -500 
mm: PE:67% 
PP:33% 

500 µm -
1,2µm: 

PE:32%,LDPE
:15%, 

HDPE:16%, 
PA:14%, 
PP:6%, 

PEVA:4% 

500–3 µm 
(1.386 

ítems/kg) 3–
1,2µm (815 
ítems/kg), 

1mm–
500µm (315 

ítems/kg) 

- Missawi et al. 
(2020) 

Golfo de 
Annaba 

(Argelia) 

FB: 70%, 
FR: 21%, 
BD: 5%, 
FI: 2%, 
FO: 2% 

Min: 182,66 ± 
27,32 MP/kg s.s. 
Max: 649,33 ± 

184,02 MP/kg s.s. 

PE: 48%, PP: 
16%: PET: 

14%, PS: 9%, 
Otros: 13% 

0,81–2,16 
mm 

N, Bl, 
Az, Vi, 
R, V, A, 

G, Tr 

Tata et al. 
(2020) 

Colores: Amarillo (A), Azul (Az), Blanco (Bl), Gris (G), Incoloro (In), Marrón (M), Morado (Mo), Negro 
(N), Naranja (Na), Púrpura (Pu), Rojo (R), Rosa (Ro), Transparente (T), Translúcido (Tr), Verde (V), 
Violeta (Vi), Otros (O). 
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3.4 Impactos ambientales de los microplásticos en medio marino 

3.4.1 Biodisponibilidad de microplásticos: ingestión en organismos 

marinos y efectos 

La interacción de los MP en el medio marino puede producirse de forma directa, al quedar 

biodisponibles para distintos organismos (Van Cauwenberghe et al., 2015; Barboza et al., 

2018a; Yin et al., 2019), aunque también de manera indirecta, por la capacidad química 

de liberar y adsorber todo tipo de compuestos (Wang et al., 2019; Barboza et al., 2020; 

Romera-Castillo, 2022). La ingestión y acumulación de MP en seres vivos es uno de los 

impactos ecológicos más estudiados en medio marino, abarcando desde los organismos 

más simples, como equinodermos (Graham y Thompson, 2009), zooplancton (Frias et al., 

2014) o lapas (Xu et al., 2020b), hasta grandes mamíferos marinos (Eriksson y Burton, 

2003; Ryan et al., 2016; Nelms et al., 2018; Donohue et al., 2019; Novillo et al., 2020). 

También son muchos los estudios realizados sobre abundancia y composición de 

MP en especies marinas de interés comercial. Así, Murray et al. (2011) encontraron MP 

en el 82% de langostas analizadas, principalmente en forma de FB (62%) y De Witte et 

al. (2014) no obtuvieron diferencias estadísticamente significativas entre la abundancia 

de MP (FB) presentes en mejillones cultivados y mejillones silvestres, aunque en los 

trabajos de Mathalon y Hill (2014) o Ding et al. (2018) resultó que los mejillones 

cultivados contenían más MP que los silvestres. 

En el caso de los peces de interés comercial, la mayoría de los estudios se han 

centrado en el análisis del tracto gastrointestinal (Ugwu et al., 2021), aunque también hay 
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trabajos que analizan, de forma separada, solamente el contenido del estómago (Neves et 

al., 2015; Maaghloud et al., 2020). Los resultados obtenidos en las investigaciones 

realizadas en especies comerciales del Atlántico, revelan concentraciones medias de MP 

bajas; así, por ejemplo, en especies capturadas en el mar Báltico la media se sitúa en 0,03 

± 0,18 MP/individuo (Rummel et al., 2016); en la costa de Islandia y costa Inglesa, la 

media es de 0,20 MP/individuo (de Vries et al., 2020) y de 0,58 ± 1,05 MP/individuo 

(Nelms et al., 2018), respectivamente, encontrándose los valores más altos en las costas 

de Portugal, con una media de 4,70 ± 4,80 MP/individuo (Gago et al., 2020) o en las Islas 

Canarias, con valores medios de 2,77 ± 1,91 MP/individuo (Herrera et al., 2019). Estos 

resultados son similares a los obtenidos en especies comerciales del Pacífico y 

Mediterráneo, donde la concentración media oscila entre valores mínimos inferiores a 1 

MP/individuo (Compa et al., 2018; Bucol et al., 2020; Capillo et al., 2020; Koongolla et 

al., 2020) y máximos que no superan los 5 MP/individuo (Jabeen et al., 2017; Bottari et 

al., 2019; Savoca et al., 2019), siendo mayoritarios los estudios que reportan valores 

medios en torno a 2–3 MP/individuo (Bellas et al., 2016; Ory et al., 2017; Cheung et al., 

2018; Zhu et al., 2019; García-Garin et al., 2019; Huang et al., 2020). Sin embargo, en 

especies de peces comerciales del Índico se reportan valores medios mínimos y máximos 

de MP más altos (Baalkhuyur et al., 2018; Abbasi et al., 2018; Naidoo et al., 2020). 

En la mayor parte de los estudios analizados, la forma FB es siempre la más 

abundante, seguida de fragmento, y los colores predominantes el azul y negro (Bellas et 

al., 2016; Ory et al., 2017; Anastasopoulou et al., 2018; Giani et al., 2019; Herrera et al., 

2019; Bottari et al., 2019; de Vries et al., 2020; Tsangaris et al., 2020), resultados que 
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coinciden con los datos de MP publicados en muestras de superficie y columna de agua 

y sedimento marino, donde la FB también resultó la forma más abundante (Lusher et al., 

2014; La Daana et al.,2017; Zhang et al., 2019a; Courtene-Jones et al., 2020; Wang et 

al., 2020a; Li et al., 2020a). En cuanto al tipo de polímero presente en el tracto 

gastrointestinal de peces, de acuerdo con la revisión realizada por Zazouli et al. (2022) 

en 124 artículos, el PE resultó ser el más abundante; resultado que coincide con el 

publicado por Erni-Cassola et al. (2019) en su revisión realizada sobre MP en ambientes 

marinos, así como con otros estudios llevados a cabo en el tracto gastrointestinal de 

diversas especies de peces (Baalkhuyur et al., 2020; Filgueiras et al., 2020; Sbrana et al., 

2020; Tsangaris et al., 2020; Ghosh et al., 2021). 

De acuerdo con las distintas revisiones realizadas en relación con los potenciales 

efectos de MP sobre los organismos marinos y salud humana, la ingestión de MP podría 

inducir efectos adversos físicos y toxicológicos, pudiendo también bioacumularse y 

transferirse a través de la cadena trófica (Ahmad et al., 2020; Campanale et al., 2020a; 

Gautam et al., 2020; Kahalid et al., 2020; Mammo et al., 2020; Miloloža et al., 2021). El 

principal efecto físico de la acumulación de MP en el tracto gastrointestinal es el bloqueo 

y daño en paredes intestinales y sistema digestivo (Lei et al., 2018), cuyo resultado es la 

disminución de la ingesta de alimento (Wegner et al., 2012; Cole et al., 2013) que termina 

afectando al crecimiento y reproducción de los individuos, pudiendo causar la muerte en 

casos extremos (Yu et al., 2020). Autores como Zhang et al. (2017) y Wu et al. (2019) 

señalan que la acumulación de MP en algas también afecta a su crecimiento y desarrollo. 

Los organismos generan una falsa sensación de saciedad después de la ingestión de MP, 
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lo que, en consecuencia, interrumpe su nutrición regular y su ingesta energética, afectando 

al crecimiento y reproducción (Lee et al., 2013a; Wright et al., 2013b; Besseling et al., 

2014; Cole et al., 2015; Watts et al., 2015; Ogonowski et al., 2016; Rist et al., 2016; Lei 

et al., 2018; Zhao et al., 2019). Algunas de las funciones fisiológicas que se han descrito 

alteradas por la ingesta de MP son la capacidad de salto en el anfípodo Platorchestia 

smithi (Tosetto et al., 2016), la alteración en la capacidad de natación o natación anómala 

en especies como Amphibalanus amphitrite (Gambardella et al., 2017), Ceriodaphnia 

dubia (Ziajahromi et al., 2017), Dicentrarchus labrax (Barboza et al., 2018b) y Sebastes 

schlegelii (Yin et al., 2018), inhibición de la actividad locomotora de larvas de Danio 

rerio (Chen et al., 2017); reducción de la movilidad de Daphnia magna (Frydkjær et al., 

2017) o disminución de la bioluminiscencia de Vibrio fischeri (Allivibrio fischeri) 

(Gagné, 2017). Así mismo, hay estudios que demuestran su capacidad de traslocación tras 

la ingesta por diferentes especies, como Mytilus edulis (Browne et al., 2008; Von Moos 

et al., 2012), Daphnia magna (Rosenkranz et al., 2009), Uca rapas (Brennecke et al., 

2015), Engraulis encrasicolus (Collard et al., 2017), Danio rerio (Veneman et al., 2017), 

Amphibalanus amphitrite (Bhargava et al., 2018) y Sparus aurata (Jovanović et al., 

2018). Además de todo lo anterior, los contaminantes y microorganismos adsorbidos 

sobre MP pueden tener un efecto tóxico en los organismos que los ingieren si logran ser 

desorbidos, potenciando los daños causados o desencadenando nuevos daños (Rochman 

et al., 2013; Luís et al., 2015; Batel, 2016; Lu et al., 2018; Prata et al., 2018; Barboza et 

al., 2019). No obstante, cabe señalar que la mayoría de los experimentos se han realizado 

en condiciones de laboratorio, donde las concentraciones de MP suele ser generalmente 
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más altas que las obtenidas cuando los estudios se realizan en condiciones naturales 

(Catarino et al., 2021; Miloloža et al., 2021). 

La ingestión de MP por organismos marinos ha hecho plantearse a la comunidad 

científica si estos podrían ser transportados desde organismos de niveles tróficos 

inferiores a sus depredadores, y si bien no se ha descrito con claridad el mecanismo de 

transferencia de las partículas plásticas a través de las cadenas alimenticias, sí que hay 

estudios realizados en condiciones de laboratorio que indican que existe biomagnificación 

o acumulación (Cedervall et al., 2012; Farrell y Nelson, 2013; Setälä et al., 2014; Watts 

et al., 2014; Rivera, 2018; Elizalde-Velázquez et al., 2020; Sfriso et al., 2020), incluyendo 

al ser humano (Barboza et al., 2019; Nagarajan et al., 2020; Teles et al., 2020). 

 

3.4.2 Los microplásticos como vectores de transporte 

Los MP están constituidos por monómeros que se unen formando largas cadenas de 

polímeros bioquímicamente inertes (Van Cauwenberhe et al., 2015). Muchos de estos 

monómeros, junto con los aditivos que se emplean para mejorar las propiedades del 

plástico, están clasificados como residuos peligrosos, y pueden liberarse durante su uso, 

reciclado o eliminación (Yu et al., 2020), quedando disponibles para interactuar en el 

medio ambiente. Según la clasificación de riesgo elaborada por Lithner et al. (2011), los 

monómeros más peligrosos son los que tiene propiedades cancerígenas o mutagénicas, 

comúnmente utilizados en la producción de PUR, PAN, PVC y COPOL-ABS. Así, se ha 

asociado la presencia de aditivos tales como ftalatos, alquilfenoles, bisfenol A y 
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benzofenona en la cuenca de ríos con el lixiviado de estos compuestos procedentes de 

MP presentes en el curso de agua (Bolívar-Subirats et al., 2021). En este sentido, Liu et 

al. (2019a) indicaron que MP constituidos de PE y PC de baja densidad son una fuente 

persistente que libera bisfenol A en ambientes acuáticos, y Barboza et al. (2020) asociaron 

las concentraciones de bisfenol A en músculo e hígado de pescado con la contaminación 

por MP. 

Además, la presencia de metales pesados en la superficie de MP ha sido 

documentada tanto en muestras de sedimentos costeros como en agua de mar (Li et al., 

2020b; Maršić-Lučić et al., 2018), aunque esta relación dependa del polímero 

constituyente del MP y su capacidad de adsorción (Ma et al., 2020). Así, por ejemplo, 

metales como plomo, cobre y cadmio son fácilmente adsorbidos en MP que presentan 

compuestos clorados en su estructura, relacionándose también con otros factores como la 

polaridad, estructura química y electronegatividad del propio metal (Zou et al., 2020) o 

el grado de envejecimiento del MP, la temperatura del agua y su pH (Wang et al., 2020b). 

Así mismo, los MP pueden adsorber otros contaminantes de base orgánica como 

PCB, HAP y COP; tal y como ocurre con los metales pesados, las propiedades 

fisicoquímicas como superficie específica y grupos funcionales (Wang et al., 2019); 

polaridad, tamaño y cristalinidad del MP (Zhan et al., 2016; Llorca et al., 2020), la 

hidrofobicidad de los compuestos y la salinidad del medio (Wu et al., 2016), influyen 

notablemente en la capacidad de adsorción. Según Bayo et al. (2017) y Khalid et al. 

(2021), la capacidad de adsorción de los MP es, en general, mucho menor para metales 

pesados que para contaminantes orgánicos. 
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Dada su persistencia en la naturaleza, los MP tienen una larga vida media si se 

compara con otros sustratos, creando interesantes hábitats para microorganismos (Van 

Cauwenberghe et al., 2015), con comunidades bacterianas propias y distintas a las creadas 

en sedimentos y agua de mar (Reisser et al., 2014; De Tender et al., 2015). La formación 

de biofilms sobre los MP está condicionada por factores ambientales tales como la 

estación del año y la temperatura del agua (Zhang et al., 2021a), el tiempo de exposición 

y la profundidad (Tu et al., 2020) y el tipo de hábitat marino (intermareal, supralitoral o 

pelágico) (Li et al., 2020c), lo que, a su vez, puede afectar a la capacidad del MP para 

actuar como vector de otros contaminantes, por incrementar la relación superficie 

específica/volumen (Jin et al., 2020; Menéndez-Pedriza y Jaumot, 2020; Wang et al., 

2020c; Qi et al., 2021). Según Bowley et al. (2021), la preferencia de microorganismos y 

patógenos por los MP respecto a otros sustratos naturales, junto con su potencial de 

dispersión a larga distancia, ofrece mayores oportunidades para que estos sean 

transportados y transmitidos a nuevos hábitats y especies. 

 

3.5 Mar Menor 

3.5.1 Descripción y características 

El mar Menor y su entorno comprende un área de alto valor ambiental, social y económico 

de gran complejidad, que ha provocado un gran interés entre la comunidad científica, con 

más de 400 publicaciones desde 1996 (ScienceDirect) y 34 tesis doctorales defendidas. 

Se trata de una de las mayores lagunas costeras hipersalinas de Europa, con 135 km2 de 
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superficie (María-Cervantes et al., 2009) emplazada en el Mediterráneo Occidental, al 

sureste de la Península Ibérica, en el litoral de la Región de Murcia. Morfológicamente, 

presenta forma triangular, y una profundidad que puede llegar hasta los 6 m (Conesa y 

Jiménez-Cárceles, 2007). Además de las estructuras propias de una laguna, como son una 

barrera de cierre, golas, ribera continental y relieve submarino, incluye 5 islas volcánicas, 

con tienen un papel muy importante en la circulación del agua en la laguna y en su 

morfología (León y Bellido, 2016; Pérez-Ruzafa et al., 2011a). 

En cuanto a las estructuras que forman la laguna, el cordón arenoso que la cierra 

se conoce como La Manga del Mar Menor, con 22 km de longitud, una anchura 

comprendida entre los 100 m y los 1.500 m, orientación media NNW-SSE y que 

transcurre de forma casi recta, dando continuidad a la línea de costa. En esta barra de 

cierre se encuentran las tres golas que comunican al mar Menor con el mar Mediterráneo, 

denominadas “La Encañizada”, gola natural localizada al norte de La Manga, “El Estacio” 

y “Marchamalo”, ambas golas artificiales situadas aproximadamente en la parte central y 

sur, respectivamente (Pérez-Ruzafa et al., 2019). Según la caracterización de la 

hidrodinámica y flujos de intercambio entre el mar Menor y el mar Mediterráneo 

estudiada por López Castejón (2017), en “La Encañizada” y “El Estacio”, el flujo neto 

medio diario ocurre en dirección al Mediterráneo, y en la gola de “Marchamalo” en 

dirección contraria, dejando patente la contribución interdependiente de cada uno de los 

canales al intercambio de agua. Así mismo, López Castejón (2017) también estimó que 

el tiempo de residencia del agua en el interior del mar Menor es de unos 3 o 4 meses de 
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media en la cubeta norte y litoral interior de la Manga, de 6 meses en la cubeta sur y de 

más de 8 meses para el fondo marino. 

En la ribera continental, se encuentran los humedales y criptohumedales asociados 

al mar Menor, como La Hita, Marina del Carmolí, Saladar de Lo Poyo, Punta Lengua de 

la Vaca, y los humedales con salinas en explotación, como son Salinas de Marchamalo y 

Salinas de San Pedro del Pinatar (Oliva-Paterna et al., 2016). Los humedales litorales de 

Marina del Carmolí, Playa de La Hita y Saladar de Lo Poyo, incluyen varios hábitats de 

interés comunitario y prioritarios (Pardo et al., 2006). Además, la ribera lagunar también 

alberga la cuenca de drenaje con una extensión de 1.300 km2 (Decreto 259/2019) y cuyo 

límite natural se encuentra en las sierras prelitorales y litorales de la Región de Murcia, 

por donde bajan las aguas hasta desembocar en el mar Menor a través de las ramblas del 

Albujón, situada en su parte central, de Los Alcázares, las de Miranda y del Miedo, la 

rambla de Las Matildes, rambla del Beal, rambla de Ponce y rambla de la Carrasquilla, 

siendo por estas cuatro últimas por donde llega la escorrentía procedente de la Sierra 

Minera de Cartagena y La Unión. 

El mar Menor y sus humedales asociados presentan un importante conjunto de 

valores ecológicos reconocidos a nivel internacional, europeo y nacional, bajo distintas 

figuras de protección. Así, en 1994, el mar Menor fue declarado Humedal de Importancia 

Internacional (RAMSAR), por sus valores naturales y en particular sus poblaciones de 

aves acuáticas (https://rsis.ramsar.org/). En 2001, y a través del Convenio de Barcelona 

(https://www.unep.org/unepmap/), el mar Menor fue declarado Zona Especialmente 

Protegida de Importancia para el Mediterráneo (ZEPIM), por albergar lugares 

https://rsis.ramsar.org/
https://www.unep.org/unepmap/
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importantes para la conservación de la diversidad biológica del Mediterráneo, así como 

ecosistemas típicos mediterráneos y hábitats de especies en peligro. La zona designada 

abarca toda la laguna, sus islas y las zonas húmedas del Carmolí, Lo Poyo y La Hita, 

Marchamalo y Amoladeras (https://www.rac-spa.org/). 

A nivel europeo, también en 2001 fue declarado Zona de Especial Protección para 

las Aves (ZEPA) (Directiva 2009/147/CE), junto con sus islas y humedales (Playa de La 

Hita, Marina del Carmolí, Saladar de Lo Poyo, Salinas de Marchamalo y Playa de las 

Amoladeras) (https://murcianatural.carm.es/), y en 2006 se declara Zona de Especial 

Conservación para los Hábitats (ZEC) (Directiva 92/43/CEE), incluyendo el Lugar de 

Interés Comunitario (LIC) marino, denominado “Mar Menor”, con una superficie de 

13.586,29 ha, y el LIC terrestre “Espacios Abiertos e Islas del Mar Menor”, que 

comprende las islas del mar Menor (Perdiguera, Barón, Ciervo, Redonda y Sujeto), los 

humedales asociados a la laguna (La Hita, Carmolí, Lo Poyo, Marchamalo y Amoladeras) 

y los cabezos de su entorno (Carmolí, San Ginés y Sabinar) con una superficie de 1.073,86 

ha (https://murcianatural.carm.es/). 

A nivel regional, fue declarado por la Ley 4/1992, Paisaje Protegido denominado 

“Espacios Abiertos e Islas del Mar Menor”, por tratarse de un espacio clave para el 

mantenimiento de procesos ecológicos del sistema de humedales del mar Menor y por su 

elevado interés ecológico y natural. En esta figura también se incluyen los humedales 

asociados a la laguna, sus islas, y los cabezos de su entorno Carmolí, San Ginés y Sabinar 

(https://murcianatural.carm.es/). 

https://www.rac-spa.org/
https://murcianatural.carm.es/
https://murcianatural.carm.es/
https://murcianatural.carm.es/


Dolores Rojo Campillo  Capítulo 3. Antecedentes Bibliográficos 

49 

3.5.2 Actividades socioeconómicas en el entorno del mar Menor 

La laguna del mar Menor es un ecosistema cuyo equilibrio depende en parte de las 

actividades que se desarrollan en torno a él, tanto en su cuenca vertiente como dentro de 

la propia laguna (Conesa y Jiménez-Cárceles, 2007; Pérez- Ruzafa et al., 2011b). El área 

de influencia de la cuenca vertiente al mar Menor lo integran los municipios de San Pedro 

del Pinatar, San Javier, Los Alcázares, Cartagena y Torre Pacheco, que en conjunto 

suponen el 7,6% de la superficie total de la Región de Murcia y que concentra al 22% de 

la población total regional, con una densidad que casi triplica a la media regional de 133,6 

hab/km2 (https://econet.carm.es/web/crem/). 

La actividad económica en estos municipios se centra, principalmente, en la 

agricultura, ganadería y turismo (Velasco et al., 2018; Jimeno-Sáez et al., 2020) siendo 

las dos primeras especialmente relevantes en los municipios de Fuente Álamo, Torre 

Pacheco, norte de Cartagena y sur de Murcia; y el turismo en las localidades de Cartagena, 

Los Alcázares, San Javier y San Pedro del Pinatar (González-Ortiz, 2007). 

Tradicionalmente, la Comarca del Campo de Cartagena y Mar Menor (CCCMM) 

presumía de una agricultura de secano con unos pocos cultivos de regadío tradicional; sin 

embargo, en las últimas décadas, la especialización de los cultivos la ha transformado por 

completo hacia una agricultura intensiva y bajo plástico (García-Ayllón y Miralles, 2014; 

Pedraza et al., 2015). Actualmente, la superficie dedicada a cultivos en CCCMM se sitúa 

en torno a las 36.100 ha, destinándose en 2021, el 82,58 % a cultivo en regadío y el resto 

(17,5%) a cultivo en secano, porcentajes que se han mantenido estables durante los 

https://econet.carm.es/web/crem/
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últimos años (Informe Estadística Agraria de Murcia 2020-2021). En la Figura 3.3, se 

observa que los municipios que rodean la mitad norte de la laguna (San Pedro del Pinatar, 

San Javier, Los Alcázares y Torre Pacheco) presentan mayor variedad de tipos de cultivos 

y concentran la mayor parte de la superficie de invernaderos, mientras que en los 

municipios de la mitad sur, predominan los herbáceos y cítricos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 3.3. Uso agrícola del suelo, según tipo de cultivo (Fuente: Sistema de Información 

sobre Ocupación del Suelo de España (SIOSE) 2014. Instituto Geográfico Nacional). 
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Como consecuencia de la transformación del modelo de agricultura en la 

CCCMM, cada vez son más frecuentes los episodios de eutrofización en la laguna, debido 

a la gran cantidad de nutrientes procedentes de la escorrentía y lixiviado de abonos y 

fitosanitarios aplicados al suelo (Martínez-Fernández et al., 2013; Alcolea et al., 2019; 

Gil-Izquierdo et al., 2021), así como de los aportes subterráneos del acuífero del 

Cuaternario que vierte en la laguna, y que debido a los retornos de riego, retroalimenta el 

sistema con aguas cargadas de excedentes de agroquímicos (Alcolea et al., 2019). A su 

vez, estas aguas necesitan de un proceso de desalinización mediante pequeños equipos de 

tratamiento (Aparicio del Moral et al., 2017), lo que genera salmueras de rechazo que 

llegan de nuevo a la laguna de manera directa o reinyectadas en el propio acuífero 

(García-Arostegi et al., 2016; Martínez-Fernández y Esteve-Selma, 2000; García y 

Ballesteros 2001). 

Por su parte, la actividad ganadera se desarrolla de forma semiextensiva para el 

sector ovino-caprino en los municipios de Fuente Álamo, Torre Pacheco, Cartagena y San 

Javier, y de forma intensiva en el sector porcino y avícola en el municipio de Fuente 

Álamo (Barragán y Sanabria, 2016; Informe Estadística Agraria de Murcia 2020-2021). 

La gestión del estiércol y purín, sobre todo del sector porcino, aporta nutrientes a la laguna 

de manera indirecta por infiltración desde las balsas de almacenamiento, estimándose en 

un 17% el nitrógeno total que pasa al acuífero por infiltración y por su aplicación directa 

en Campo de Cartagena como fertilizante (MITERD, 2019). 

Respecto a la actividad pesquera, en el mar Menor se ejerce la pesca únicamente 

en la modalidad artesanal o de arte menor. De toda la flota pesquera regional, la única 
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cofradía que faena en el mar Menor es la de San Pedro del Pinatar, representando el 36% 

del total de la flota regional y el 48% de las artes menores o artesanales de toda la Región 

de Murcia. Estos datos, en términos económicos, suponen el 5,7% del total de la capturas 

y cerca del 20% de los ingresos totales de la actividad pesquera en la región 

(https://econet.carm.es/web/crem/). 

A nivel comercial, la dorada (Sparus aurata) es, desde el punto de vista 

económico, uno de los recursos pesqueros más relevante para la pesca desarrollada en el 

mar Menor, por ser la especie comercial que mayor beneficio económico reporta (Figura 

3.4); todo ello, a pesar de la variabilidad de las capturas observada en los últimos años, 

pasando de 194.046 kg capturados en 2013 a 201.233 kg capturados en 2021, con un 

máximo de 370.316 kg para 2017 (https://econet.carm.es/web/crem/). 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 3.4. Evolución los ingresos por total de kg de pesca desembarcada según especie 

objetivo en el mar Menor (fuente: elaboración propia a partir de los datos de 

https://econet.carm.es/web/crem/). 
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La dorada es una especie típica de aguas costeras del Mediterráneo y del Atlántico 

Oriental (Seginer, 2016); no obstante, también se distribuye por el mar Negro y el mar 

Rojo (Suau y López, 1976; Bauchot y Hureau, 1986). Se trata de una especie litoral, 

euriterma y eurihalina (Wassef y Eisawy, 1985), capaz de vivir en aguas con temperaturas 

elevadas (hasta los 32-33ºC). Sin embargo, muestra cierta sensibilidad a las temperaturas 

bajas, ya que cuando esta desciende de 12 o 13ºC deja de alimentarse. Su mínimo letal se 

sitúa entre 5 y 7ºC. En cuanto a la salinidad, es capaz de vivir en condiciones variables 

entre el 3 y el 70 ‰. (Ortega, 2008). Reproductivamente, es una especie hermafrodita 

proterándrica, es decir, cuando alcanzan la madurez, lo hacen primero como machos y a 

partir del segundo o tercer año de vida revierten a hembras,  manteniéndose como machos 

en torno al 20% de la población (Lozano, 2005), Las hembras desovan en tandas 

intermitentes, pudiendo poner entre 20.000 y 80.000 huevos cada día por un período de 

hasta 4 meses. (Ortega, 2008). 

En general, es considerada una especie de crecimiento rápido en condiciones 

naturales, llegando a los 300 g en el segundo año de vida y a los 600 g en el tercero, con 

un tamaño de hasta 70 cm y un peso de 5 kg. (Carderer, 2001). Algunos autores 

consideran que su crecimiento es mucho más rápido en zonas semicerradas y salobres, 

como esteros y lagunas (Arias, 1980; Castelló-Orvay y Calderer, 1993). Presenta una 

dieta principalmente carnívora, es depredadora de especies de fondo, en especial de 

moluscos bivalvos y gasterópodos, crustáceos, vermes y pequeños peces (Arias, 1976, 

1980; Suau y López, 1976), aunque en épocas de escasez puede alimentarse de algas y 

plantas verdes marinas. 
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En el mar Menor, los cambios de temperatura provocan desplazamientos en la 

población de doradas; así, en invierno, las doradas llegan desde el Mediterráneo hacia la 

laguna, en busca de aguas cálidas y tranquilas en las que desovar y en las que mantener a 

sus crías hasta la edad adulta, mientras que en verano, con el aumento de la temperatura, 

salen hacia el Mediterráneo (Ballesteros Pelegrín et al., 2018). 

En el ámbito científico, se puede considerar como una especie indicador, ya que 

es ampliamente utilizada en estudios sobre acumulación y bioacumulación de 

contaminantes (Guardiola et al., 2013; Espinosa et al., 2017) y efectos de los 

microplásticos en acuicultura (Solomando et al., 2020; Alomar et al., 2021; Rios-Fuster 

et al., 2021; Capó et al., 2022). 

 

3.5.3 Otras presiones: turismo y minería 

Aunque el uso como balneario de la laguna data de hace más de un siglo (García-Ayllón, 

2018), el turismo y ocio masivo es relativamente reciente en el entorno del mar Menor, 

iniciándose en 1960, cuando empiezan a desarrollarse en España las primeras políticas 

turísticas, como la Ley 197/163, de 28 de diciembre, sobre Zonas y Centros de Interés 

Turístico Nacional (ZyCITN). Esta última ley fomentaba la transformación de suelo 

rústico en urbanizable, y aunque fue derogada en 1975, para entonces la Región de Murcia 

ya contaba con 7 CITN aprobados, 4 de ellos en torno al mar Menor (García y Carcelén, 

2020). Estos 7 Centros supusieron el cambio de uso de suelo de 580 ha y la creación de 
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63.800 plazas turísticas. (Martín y Timón, 2006). Posteriormente, con el turismo de sol y 

playa en auge, se inicia un periodo de construcción masiva (Figura 3.5) (Díaz et al., 2017). 

De acuerdo con el último censo de viviendas disponible en la Región de Murcia 

(https://econet.carm.es/web/crem/), las zonas del mar Menor y La Manga son las que 

registran un mayor volumen de vivienda secundaria 79.490 viviendas, lo que supone el 

82,6% del total de viviendas secundarias orientadas al turismo de sol y playa y el 44% 

del total de vivienda disponible en la costa (ITREM, 2014). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 3.5. Evolución de la superficie urbanizada en el mar Menor (1956 y 2010) (Fuente: 

https://canalmarmenor.carm.es/wp-content/uploads/2020/07/Informe-Integral-sobre-el-

estado-ecol%C3%B3gico-del-Mar-Menor.pdf). 

https://econet.carm.es/web/crem/
https://canalmarmenor.carm.es/wp-content/uploads/2020/07/Informe-Integral-sobre-el-estado-ecol%C3%B3gico-del-Mar-Menor.pdf
https://canalmarmenor.carm.es/wp-content/uploads/2020/07/Informe-Integral-sobre-el-estado-ecol%C3%B3gico-del-Mar-Menor.pdf
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Los cambios en la dinámica sedimentaria son el efecto más importante de la 

urbanización y la construcción de infraestructuras asociadas en el entorno del mar Menor, 

como puertos, carreteras y golas, que han modificado la geomorfología de la laguna y 

alterado las características hidrológicas, como salinidad, temperatura o turbidez, 

provocando cambios en el ecosistema (García-Ayllón y Miralles, 2014; Pérez-Ruzafa et 

al., 2018). Además, asociado al turismo se demandan servicios de saneamiento, que 

también suponen una presión para las condiciones ambientales de la laguna (Tabla 3.6). 

Así, hasta hace poco, parte de las aguas residuales se han estado vertiendo a la laguna, 

tanto de forma directa desde los efluentes de diferentes depuradoras, como indirecta, a 

través de ramblas o canales de riego (Barragán y Sanabria, 2016), aportando 

contaminantes orgánicos y nutrientes (Decreto 259/2019). 

Actualmente, el 95,75% del agua depurada en la Región de Murcia se reutiliza en 

agricultura, vertiéndose tan solo el 3,27% al mar Mediterráneo y el resto (0,98%) reutiliza 

por infiltración al acuífero (https://www.esamur.com/). Por tanto, el aporte de 

contaminantes, especialmente nutrientes, se produce únicamente por desbordamientos 

durante los episodios de lluvias intensas (Álvarez-Rogel et al., 2020) o debido a 

deficiencias en las infraestructuras y en las redes de saneamiento (Decreto 259/2019). En 

relación con las infraestructuras de ocio, a lo largo de la costa del mar Menor existe un 

total de 12 puertos deportivos y clubes náuticos (Figura 3.6), que suman más de 3.900 

puntos de amarre (Barragán y Sanabria, 2016), lo que equivale al 65% de la oferta 

regional (Decreto 259/2019), y que han evolucionado desde los 255 amarres a finales de 

los 70 (CEDEX, 2020). 

https://www.esamur.com/
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Tabla 3.6. Evolución de uso de agua y cauce receptor de las EDAR del entorno 

del mar Menor (Fuente: elaboración propia a partir de Barragán y Sanabria, 2016 

(datos 2014) y https://www.esamur.com (datos 2022). 

EDAR 

2014 2022 

Uso del agua Cauce 
receptor Uso del agua Cauce 

receptor 

San Pedro del 
Pinatar 

Dominio 
Público 

Hidráulico 

Mar Menor Desalobradora Mar 
Mediterráneo 

San Javier Riego Mar Menor Riego Mar 
Mediterráneo 

Mar Menor Riego Mar Menor Riego Mar 
Mediterráneo 

Los Alcázares Riego Canal de 
drenaje 

Riego - 

Torre Pacheco Riego Rambla del 
Albujón 

Riego - 

 

Además, existen unos 2.353 amarres extra, correspondientes a los fondeaderos 

ilegales distribuidos por el interior de la laguna (Decreto 259/2019). La navegación entre 

ambos mares, gracias a la apertura del Estacio, supuso la introducción al mar Menor de 

especies alóctonas que permanecen adheridas al casco de los barcos (González-Carrión, 

2015; Casalduero et al., 2016) y compiten por los recursos con las especies autóctonas, 

suponiendo también una fuente importante de entrada de hidrocarburos en la laguna 

(Moreno-González, 2016). 

https://www.esamur.com/
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Estos últimos, han sido identificados en diferentes especies en concentraciones 

más altas que las encontradas para la misma especie en el resto del mar Mediterráneo 

(Martínez-Gómez, 2013). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 3.6 Situación de puertos deportivos en el entorno del mar Menor. (Fuente: 

elaboración propia). 
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En cuanto a la actividad minera desarrollada en las sierras de Cartagena y La 

Unión, ha sido una de las más importantes de la Región de Murcia, extendiéndose su 

explotación desde la época Cartaginesa hasta finales del siglo XX (Serrato et al., 2006; 

Conesa y Jiménez-Cárceles, 2007). La ubicación de la sierra minera y sus ramblas 

respecto a la laguna ha favorecido la transferencia de metales hacia el mar Menor, 

procedentes de los lodos de lavado del proceso (ITI 2017; Decreto 259/2019), o bien 

almacenaban en balsas de estériles, muchas de ellas aún repletas de estos lodos (Robles-

Arenas et al., 2006; Cervantes, 2009). Estas últimas suelen desbordarse durante las lluvias 

torrenciales, provocando a día de hoy el arrastre de metales hacia la laguna o 

acumulándose ramblas (García, 2004; Robles-Arenas et al., 2006; Pérez-Sirvent et al., 

2021), humedales (Álvarez-Rogel et al., 2004) y sedimento marino (Simonneau, 1973; 

Marín-Guirao et al., 2005a), quedando además, biodisponibles para la flora (Marín-

Guirao et al., 2005a, 2005b) y fauna del ecosistema (Rodríguez-Puente et al., 2001; 

Marín-Guirao, 2007; Muñoz-Vera, 2016; León et al., 2021). 
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4 MATERIALES Y MÉTODOS 

4.1 Marco de estudio de sedimentos 

4.1.1 Sedimentos costeros del mar Menor y playa de Cala Cortina 

El estudio de MP en sedimentos costeros del mar Menor se ha llevado a cabo en 12 playas 

y un total de 17 estaciones de muestreo, localizadas en su ribera continental y cordón 

litoral (Figura 4.1), dentro y fuera de áreas con figuras de protección internacionales 

(ZEPIM y RAMSAR), europeas (LIC, ZEPA) y nacionales (ENP), tal y como se describe 

en el apartado 2.4.3 de la presente Tesis Doctoral. De acuerdo con el estudio 

ecocartografico del litoral de las provincias de Granada, Almería y Murcia realizado por 

el MITECO (https://www.miteco.gob.es/es), la topología de las playas estudiadas 

responde a tres tipos: abierta, abierta con espigones de estabilización y encajada entre 

obras portuarias, tal y como se describe en la Figura 4.2. 

La descripción, de manera sucinta, de las características generales de cada una de 

las playas objeto de estudio situadas en el mar Menor, de acuerdo con la información 

proporcionada en la Guía de Playas del Ministerio para la Transición Ecológica y el Reto 

Demográfico (https://www.miteco.gob.es/es/), y las presiones o conflictos ambientales 

que pueden constituir una fuente de significativa de MP, es la siguiente: 

1) Playa Honda  Se trata de una playa urbana de 1.000 m de longitud altamente 

urbanizada, donde comúmente se practica surf y deportes náuticos. El puerto deportivo 

más cercano es el de Mar de Cristal, a 2 km. La anchura media de la playa es de 20 m, 

y cuenta con servicio de aparcamiento, paseo marítimo, alquiler de sombrillas y 

hamacas, aseos, establecimientos de comida y bebida, pasarelas y rampas para 

https://www.miteco.gob.es/es
https://www.miteco.gob.es/es/
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discapacitados, zona de juegos para niños y servicio de limpieza de playa. El grado de 

ocupación es alto, y la tipología de playa es abierta. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.1. Localización de estaciones de muestreo de sedimentos costeros del Mar 

Menor objeto de estudio (Fuente: elaboración propia). 
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Fig. 4.2. Topología de las playas objeto de estudio: (a) abierta, (b) abierta con 

espigones de estabilización; (c) encajada por obras portuarias (Fuente: 

https://www.miteco.gob.es/es/). 

 

2) Playa Paraíso  Se trata de una playa semi-urbana abierta de 1.200 m de longitud, 

con una anchura media de 15 m y grado alto de ocupación. En ella, se practica surf y 

deportes náuticos, y el Club Naútico “La Isleta”, con su puerto deportivo, está a 1,5 

https://www.miteco.gob.es/es/
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km de distancia. Cuenta con el itinerario-sendero GR-92, muy utilizado durante todo 

el año para pasear, correr y montar en bicicleta. Entre los servicios de que dispone se 

encuentran: aparcamiento, paseo marítimo de tierra compacta, alquiler de sombrillas 

y hamacas, aseos, establecimientos de comida y bebida, pasarelas y rampas para 

discapacitados, zona de juegos para niños y servicio de limpieza de playa. 

3) Mar de Cristal  Playa de 900 m de longitud y 20 m de anchura media. Cuenta con 

aparcamiento, paseo marítimo, alquiler de sombrillas y hamacas, aseos, 

establecimientos de comida y bebida, pasarelas y rampas para discapacitados, zona de 

juegos para niños y servicio de limpieza de playa, así como con el Club Naútico “Mar 

de Cristal”, con diversos servicios como varadero, taller de reparaciones náuticas y de 

limpieza y mantenimiento de embarcaciones. Se trata de una playa altamente 

urbanizada, encajada por obras portuarias y de alto grado de ocupación, en la que se 

practica surf y diversos deportes náuticos. Como la anterior, se encuentra también en 

el recorrido del itinerario-sendero GR-92. 

4) Islas Menores  Playa con una descripción general idéntica a la de Mar de Cristal.; 

aunque no cuenta con club náutico propio, sí tiene puerto deportivo. 

5) Los Nietos  Se trata de una playa altamente urbanizada, con grado de ocupación alto 

y de topología abierta con espigones de estabilización. Tiene una longitud de 2.700 m 

y una anchura media de 15 m. Cuenta con los servicios comunes de aparcamiento, 

paseo marítimo de tierra compacta, alquiler de sombrillas y hamacas, aseos, 

establecimientos de comida y bebida, pasarelas y rampas para discapacitados, zona de 

juegos para niños y servicio de limpieza de playa, así como con el Club Náutico “Los 
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Nietos”, con servicio de reparación de embarcaciones y escuela de vela. En ella se 

preactica todo tipo de actividades náuticas: surf, kitesurf, kayak, etc. 

6) Lo Poyo  Playa de 3.500 x 20 m de anchura media. Se trata de una playa natural, de 

bajo grado de ocupación, sin servicios y de topología abierta. Se utiliza para la práctica 

de deportes náuticos y transcurre junto al itinerario-sendero GR-92. 

7) La Perla  Playa de 800 m de longitud y 20 m de anchura media. Tiene un grado de 

ocupación medio, es semi-urbana y de topología abierta. Cuenta con aparcamiento, 

pasarelas de acceso, aseos, paseo marítimo y servicio de limpieza. El Club Náutico 

“Los Urrutias” se encuentra a 1 km de distancia. 

8) Los Urrutias  Se trata de una playa de 1.500 m de longitud y 20 m de anchura media. 

Está altamente urbanizada, y su Club Náutico “Los Urrutias” tiene servicio de 

mantenimiento y reparación de embarcaciones. Posee zona de aparcamiento, paseo 

marítimo, aseos, establecimientos de comida y bebida, pasarelas y rampas para 

discapacitados, zona de juegos para niños, zona deportiva y servicio de limpieza de la 

playa. Es una playa de alta ocupación y de topología abierta con espigones de 

estabilización. 

9) La Manga  Playa urbana de 763 m de longitud y 29 m de anchura media. Cuenta 

con zona de aparcamiento, alquiler de hamacas y sombrillas, aseos, establecimientos 

de comida y bebida, pasarelas y rampas para discapacitados y servicio de limpieza. 

Posee un alto grado de ocupación y urbanización, en ella se practica todo tipo de 

deportes náuticos y cuenta con el Club Náutico “Dos Mares” a 100 m de la playa. 

Limita con una avenida de elevado tráfico, especialmente en verano, denominada 

Avenida Gran Vía de La Manga. Es una playa de topoplogía abierta. 
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10) Marina del Carmolí  Playa natural, abierta, de bajo grado de ocupación y de una 

extensión de 3.000 m de longitud y unos 5 m de anchura media. Solamente cuenta con 

servicio de aparcamiento en la zona norte. Está junto al itinerario-sendero GR-92 y 

atravesada por la RM F.54, Recibe aportes importantes de escorrentía agrícola a través 

de las ramblas Miranda, El Albujón y rambla del Miedo, así como de agua depurada 

de Los Alcázares y ElAlgar-Los Urrutias. En ella se practica la pesca deportiva, y tiene 

el Club Náutico “Los Urrutias” a 3 km de distancia. 

11) Los Narejos  Playa de 1.000 m de longitud y anchura media de 35 m. Cuenta con 

servicio de aparcamiento, paseo marítimo, alquiler de sombrillas, hamacas y equipos 

náuticos, aseos, establecimientos de comida y bebida, pasarelas y rampas para 

discapacitados, zona de juegos y deportiva y servicio de limpieza. Se trata de una playa 

altamente urbanizada, de alto grado de ocupación y abierta con espigones de 

estabilización, con ofertas de actividades de vela y kayak. El club náutico más cercano 

es el de Los Alcázares, a 2 km. 

12) Santiago de la Ribera  Playa urbana, abierta, muy urbanizada y de alto grado de 

ocupación. Ocupa una superficie de 400 m de longitud y 39 m de anchura media. Tiene 

servicio de aparcamiento, alquiler de hamacas y sombrillas, aseos, chiringuitos, 

contenedores de recogida selectiva de residuos, zona de jardines, lavapies, papeleras, 

pasarelas, paseo marítimo, zona de juego para niños y zona de sombra adaptadas. 

Cuenta con el Real Club de Regatas de Santiago de la Ribera a 0,5 km de la playa. 

Limita con la avenida Sandoval y la explanada Barnuevo. 
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En la presente Tesis Doctoral, se han clasificado las playas en urbanas, 

semiurbanas y naturales, basándonos en la descripción de tipologías de playas de Peña-

Alonso et al. (2018) y Rodella et al. (2019). Así, las playas urbanas son aquellas 

localizadas en áreas con alta densidad urbana y uso recreativo, gran variedad de servicios 

comerciales, alojamientos e instalaciones y alto grado de antropización de la línea de 

costa. Son playas accesibles por carretera y transporte público, y adaptadas a personas 

con movilidad reducida. Por su parte, las playas semiurbanas son las localizadas en áreas 

urbanas de media o baja densidad, con servicios comerciales, alojamientos e instalaciones 

limitados, uso recreativo y bajo grado de antropización de la línea de costa. Son accesibles 

por transporte privado y tienen limitado el número de accesos adaptados a personas con 

movilidad reducida. Por último, las playas naturales se localizan en zonas protegidas 

caracterizadas por un frente marítimo rústico, una zona de dunas en áreas no urbanizadas 

y lejos de áreas de población. No cuentan con servicios comerciales ni de restauración, y 

su uso principal es conservacional, siendo accesibles con transporte privado, si existen 

carreteras próximas, a pie o en barco y no adaptadas a presonas con movilidad reducida. 

Además, los rasgos geomorfológicos de la laguna del mar Menor, como son la 

barrera de cierre, islas y red de drenaje de los cauces continentales, permiten dividirla, 

trazando una línea que une el cerro del Carmolí, la isla Perdiguera y la isla Mayor (Figura 

4.1), en dos cubetas: la cubeta norte y la cubeta sur. Los cauces o vías de entrada de agua 

dulce y de sedimentos al mar Menor son fundamentalmente a través de seis: rambla de 

La Carrasquilla, rambla Ponce, rambla del Beal, rambla Miranda en la cubeta sur, y 

rambla del Albujón y rambla de Los Alcázares en la cubeta Norte. (Mas-Hernández, 

1996). 
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Por otra parte, también se recolectaron sedimentos costeros de la playa de Cala 

Cortina, próxima a la ciudad de Cartagena (Figura 4.1). Esta playa se encuentra ubicada 

entre las dos dársenas del puerto de Cartagena y, de acuerdo con la clasificación de playas, 

se trata de una playa semiurbana de arena artificial, con una longitud de 210 m y una 

anchura media de 20 m. Es una playa aislada, pero con un alto grado de ocupación. 

Dispone de aparcamiento, paseo marítimo, establecimientos de comida y bebida, 

pasarelas y rampas para discapacitados, zona de juegos para niños y servicio de limpieza. 

 

4.1.2 Sedimentos marinos del puerto de Cartagena 

El estudio de MP en sedimentos marinos del Mediterráneo se realizó en el entorno del 

puerto de Cartagena. Este puerto está constituido por dos dársenas: la dársena de 

Cartagena y la dársena de Escombreras, separadas e independientes. 

Ambas dársenas se encuentran conectadas por carretera, con una separación de 

unos 5 km por carretera y 1,5 millas por mar. En la dársena de Cartagena se encuentra el 

puerto deportivo y turístico, la terminal de cruceros, el muelle pesquero, naves de 

astilleros de Navantia, las instalaciones de la Armada Española que incluyen el Arsenal 

Militar de Cartagena y la Base de Submarinos, la terminal de contenedores, mercancía 

general, terminal hortofrutícola, terminal de ganado e instalaciones Ro-Ro para tráfico 

rodado. Por su parte, en la dársena de Escombreras se localizan las terminales de graneles 

líquidos y sólidos, así como el dique destinado al atraque de buques en espera y asistencia 

a obras. Actualmente, ocupa el primer puesto del ranking nacional en el total de 

mercancías portuarias importadas y exportadas, con un volumen de intercambio de 29,8 
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millones de toneladas, manteniendo su liderazgo en importaciones en España (22,3 

millones tn) y consolidando el quinto puesto en exportaciones (7,5 millones tn). Además, 

se encuentra en el octavo puesto nacional en número de escalas de destino de cruceros. 

(https://www.apc.es/webapc/). 

El puerto de Cartagena representa la salida natural por mar de la Región de Murcia 

y se ubica geográficamente en las coordenadas 0º 59’ W (longitud) y 37º 35’ N (latitud), 

siendo el viento predominante de dirección S-SW y S-SE. Ocupa una superficie total de 

463,36 Ha, de las que 224,37 son en agua, y cuenta con una longitud total de muelle y 

calado máximo de 14.097 metros lineales y 26 m, respectivamente (www.puertos.es). El 

puerto acoge en su zona de servicio varios espacios protegidos incluidos en la Red Natura 

2000, entre los que destacan, por su proximidad, la Sierra de la Fausilla, Isla e Islotes del 

Litoral Mediterráneo (Isla del Fraile e Isla de Escombreras), Franja del litoral sumergida 

de la Región de Murcia y Escarpe de Mazarrón. 

 

4.2 Estaciones de muestreo y toma de muestra 

4.2.1 Estaciones de muestreo para sedimentos costeros del mar Menor 

El estudio de sedimentos costeros del mar Menor se llevó a cabo en 17 estaciones de 

muestreo distribuidas tal y como se recoge en la Figura 4.1, de manera que 8 de ellas 

estaban en 8 playas clasificadas como como urbanas, 3 en 2 playas clasificadas como 

semiurbanas y 6 estaciones de muestreo en 2 playas naturales. Todas ellas se ubicaron en 

la zona intermareal de las playas objeto de estudio, aunque en las playas semiurbanas se 

ubicó también una estación de muestreo en la zona supramareal (Figura 4.3), por presentar 

https://www.apc.es/webapc/
http://www.puertos.es/
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vegetación natural propia de tipo saladar o humedal y estar alejadas de la orilla, lo que 

puede representar una especie de depósito más o menos fijo de MP (Moreira et al., 2016) 

 

 

 

 

 

 

Fig. 4.3. Esquema de zonificación para la situación de estaciones de muestreo de 

playas. (Fuente: elaboracion propia a partir de Flor y Flor-Blanco, 2011). 

 

 

La Tabla 4.1 recoje las características de cada una de las estaciones de muestreo 

de sedimentos costeros elegidas para el mar Menor, con el tipo de playa, la 

geolocalización y el número de figuras de protección asignadas. 

Se ha trabajado con 69 muestras de sedimento costero del mar Menor procedente 

de las 17 estaciones de muestreo y repartidas de la siguiente forma: 19 muestras durante 

2017, 21 muestras durante 2018 y 29 muestras durante 2019, lo que ha supuesto un total 

de 14.437,73 g de sedimento húmedo analizado (13.617,40 g de sedimento seco). 
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Tabla 4.1. Localización de estaciones de muestreo en mar Menor, codificación, tipo 

de playa y número de figuras de protección. 

Denominación (Código) Coordenadas Tipo Figuras 

Playa Honda (S1) 
37º37’55’’ N 
00º44’11’’ W Urbana 0 

Playa Paraíso (S2) 37º38’04’’ N 
00º43’41’’ W 

Semiurbana 5 

Salinas Marchamalo supramareal (S3) 37º38’03’’ N 
00º43’36’’ W 

Semiurbana 5 

Mar de Cristal (S4) 37º38’33’’ N 
00º45’38’’ W 

Urbana 0 

Islas Menores (S5) 37º38’47’’ N 
00º46’11’’ W 

Urbana 0 

Los Nietos (S6) 37º38’58’’ N 
00º46’57’’ W 

Urbana 0 

Saladar Lo Poyo intermareal (S7) 37º40’00’’ N 
00º48’52’’ W 

Natural 5 

Saladar Lo Poyo supramareal (S8) 37º39’59’’ N 
00º48’52’’ W 

Natural 5 

La Perla (S9) 37º40’13’’ N 
00º49’10’’ W 

Semiurbana 1 

Los Urrutias (S10) 37º40’43’’ N 
00º49’36’’ W 

Urbana 0 

La Manga (S11) 37º41’10’’ N 
00º44’16’’ W 

Urbana 0 

Marina del Carmolí sur supramareal (S12) 37º42’18’’ N 
00º51’00’’ W 

Natural 3 

Marina del Carmolí sur intermareal (S13) 37º42’20’’ N 
00º50’58’’ W 

Natural 3 

Marina del Carmolí norte supramareal (S14) 37º42’45’’ N 
00º51’25’’ W 

Natural 3 

Marina del Carmolí norte intermareal (S15) 37º42’46’’ N 
00º51’24’’ W 

Natural 3 

Los Narejos (S16) 37º45’24’’ N 
00º49’37’’ W 

Urbana 0 

Santiago de la Ribera (S17) 37º47’50’’ N 
00º48’12’’ W 

Urbana 0 
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El valor mínimo de sedimento húmedo analizado fue de 58,27 g, correspondiente 

a una muestra de marzo del 2018 recogida en S12, y el valor máximo fue de 345,78 g, 

correspondiente a una muestra de noviembre del 2019 recogida en S4. Los valores medios 

(± error estándar) de sedimento húmedo y seco fueron de 209,24 ± 6.36g y 197,36 ± 5,80 

g, respectivamente. En las Tablas 4.2 a 4.18 se recoge el detalle pormenorizado de los 

pesos de sedimento seco analizados para cada una de las 17 estaciones de muestreo 

escogidas para el mar Menor, con peso y porcentaje de partículas de diámetro 

equivamente menor de 5 mm. En todos los casos, se ha evitado tomar muestras durante 

los meses de verano, de mayor apogeo turístico, donde la mayoría de las playas, 

especialmente las urbanas y semiurbanas, mantienen un servicio de limpieza por parte de 

las autoridades locales, como ocurre en la mayoría de las playas (Lozoya et al., 2016).  

De todas estas muestras, 15 de ellas se recogieron en noviembre de 2019, después 

del episodio de DANA acontecido sobre el mar Menor un mes antes, suponiendo un total 

de 2.996,41 g de sedimento húmedo, un 22% del total de sedimento húmedo muestreado. 

 

Tabla 4.2. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S1 (Playa Honda) del mar Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2017 219,79 218,11 214,40 98,30 
Mar 2018 170,88 169,51 159,87 94,31 
 172,99 171,59 159,72 93,08 
Feb 2019 274,26 272,53 271,92 99,78 
 261,50 259,36 258,55 99,69 
Nov 2019 283,11 237,42 237,42 100,00 

TOTAL 1.382,54 1.328,52 1.301,88  
(1) Datos referidos a peso seco 
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Tabla 4.3. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S2 (Playa Paraíso) del mar Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2017 238,10 233,95 222,91 95,28 
 227,71 223,74 147,24 65,81 
Mar 2018 230,70 229,43 217,18 94,66 
 222,53 221,33 212,04 95,80 
 221,47 219,85 209,58 95,33 
 268,89 266,93 250,88 93,99 
Feb 2019 268,22 249,50 238,09 95,43 
 268,21 265,69 260,11 97,90 
Nov 2019 152,06 142,71 142,71 100,00 

TOTAL 2.097,90 2.053,13 1.900,74  
(1) Datos referidos a peso seco 

 

Tabla 4.4. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S3 (Salinas de Marchamalo supramareal) del mar Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2017 205,59 197,73 125,30 63,37 
 203,23 195,46 111,54 57,07 
Mar 2018 99,88 95,98 78,04 81,31 
 110,28 106,14 83,49 78,66 
Nov 2019 168,08 148,03 114,58 77,40 

TOTAL 787,06 743,34 512,95  
(1) Datos referidos a peso seco 

 
 
 

Por otra parte, las estaciones de muestreo S12 y S13 se propusieron como nuevos 

puntos de muestreo para el año 2018, debido a la importante longitud de su playa y a que 

en 2017 únicamente se había muestreado la zona norte de la misma (estaciones de 
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muestreo S14 y S15). No obstante, durante las campañas de muestreo realizadas en 2019, 

de nuevo tuvo que excluirse esta estación, debido a la gran cantidad de carrizo 

(Phragmites australis) y caña (Arundo donax) que había colonizado el área de estudio y 

que hacía imposible tanto su acceso como la toma de muestras. 

 

Tabla 4.5. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S4 (Mar de Cristal) del mar Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2017 236,44 230,10 230,08 99,99 
Mar 2018 229,76 228,68 222,74 97,40 
 255,54 254,44 249,77 98,16 
Feb 2019 259,84 257,14 250,79 97,53 
 239,25 218,22 216,74 99,32 
Nov 2019 345,78 291,63 290,69 99,68 

TOTAL 1.566,61 1.480,21 1.460,81  
(1) Datos referidos a peso seco 

 

Tabla 4.6. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S5 (Islas Menores) del mar Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2017 234,86 229,29 228,87 99,82 
Mar 2018 206,79 204,31 196,22 96,04 
Feb 2019 199,05 192,22 191,65 99,70 
 237,46 231,57 228,37 98,62 
Nov 2019 271,11 219,76 219,76 100,00 

TOTAL 1.149,26 1.077,15 1.064,87  
(1) Datos referidos a peso seco 

 
 



Dolores Rojo Campillo  Capítulo 4. Materiales y Métodos 

75 

Tabla 4.7. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S6 (Los Nietos) del mar Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2017 204,29 198,97 188,41 94,69 
Feb 2019 202,29 197,41 194,46 98,51 
 203,68 197,98 197,67 99,84 
Nov 2019 256,59 213,51 213,51 100,00 

TOTAL 866,85 807,87 794,05  
(1) Datos referidos a peso seco 

 

Tabla 4.8. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S7 (Saladar Lo Poyo intermareal) del mar Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2017 120,87 110,16 38,71 35,14 
Mar 2018 170,79 153,54 140,39 91,44 
 160,82 148,57 136,60 91,94 
Nov 2019 228,88 172,39 172,39 100,00 

TOTAL 681,36 584,66 488,09  
(1) Datos referidos a peso seco 

 

Tabla 4.9. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S8 (Saladar Lo Poyo supramareal) del mar Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2017 220,72 218,87 149,33 68,23 
 91,48 90,71 20,54 22,64 
Mar 2018 189,18 187,44 181,46 96,81 
 150,48 149,34 145,46 97,40 
Nov 2019 192,62 155,33 155,33 100,00 

TOTAL 844,49 801,69 652,12  
(1) Datos referidos a peso seco 
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Tabla 4.10. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S9 (La Perla) del mar Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2018 222,22 220,33 220,19 99,94 
 234,06 232,75 231,83 99,60 
Nov 2019 218,38 200,54 200,54 100,00 

TOTAL 674,66 653,62 652,56  
(1) Datos referidos a peso seco 

 

Tabla 4.11. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S10 (Los Urrutias) del mar Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2017 217,47 210,42 201,52 95,77 
Feb 2019 230,48 223,27 223,14 99,94 
 201,33 194,59 193,96 99,68 
Nov 2019 207,99 188,50 185,69 98,51 

TOTAL 857,27 816,78 804,31  
(1) Datos referidos a peso seco 

 

Tabla 4.12. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S11 (La Manga) del mar Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2017 228,74 225,45 222,50 98,69 
Feb 2019 224,96 222,31 219,68 98,82 
 198,23 194,88 191,74 98,39 
Nov 2019 282,32 234,83 233,63 99,49 

TOTAL 934,25 877,47 867,55  
(1) Datos referidos a peso seco 
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Tabla 4.13. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S12 (Marina del Carmolí sur supramareal) del mar Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2018 58,27 57,40 48,70 84,84 
 126,90 123,92 106,47 85,92 

TOTAL 185,17 181,32 155,17  
(1) Datos referidos a peso seco 

 

 

Tabla 4.14. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S13 (Marina del Carmolí sur intermareal) del mar Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2018 262,47 259,22 258,20 99,61 
 190,81 188,98 188,61 99,80 

TOTAL 453,29 448,20 446,81  
(1) Datos referidos a peso seco 

 

 

Tabla 4.15. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S14 (Marina del Carmolí norte supramareal) del mar 

Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2017 134,99 130,47 35,54 27,24 
 148,74 143,76 65,93 45,86 
Nov 2019 167,65 162,03 157,94 97,48 

TOTAL 451,38 436,26 259,41  
(1) Datos referidos a peso seco 
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Tabla 4.16. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S15 (Marina del Carmolí norte intermareal) del mar Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2017 142,89 131,92 61,52 46,63 
 245,20 226,37 146,59 64,76 
Nov 2019 189,28 174,74 164,78 94,30 

TOTAL 577,37 533,03 372,89  
(1) Datos referidos a peso seco 

 

 

Tabla 4.17. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S16 (Los Narejos) del mar Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2017 179,35 149,45 147,73 98,85 
Nov 2019 326,75 272,28 226,88 83,33 

TOTAL 506,10 421,73 374,61  
(1) Datos referidos a peso seco 

 

 

Tabla 4.18. Volúmenes de sedimentos costeros analizados procedentes de la 

estación de muestreo S17 (Santiago de la Ribera) del mar Menor. 

Fecha Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

Mar 2017 215,07 189,71 188,52 99,37 
Nov 2019 207,13 182,71 182,71 100,00 

TOTAL 422,20 372,42 371,23  
(1) Datos referidos a peso seco 
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4.2.2 Estaciones de muestreo para sedimentos costeros de Cala Cortina 

Por su parte, las muestras de sedimento costeros de Cala Cortina se tomaron en 3 puntos 

diferentes de la playa urbana, tal y como se recoge en la Figura 4.4, y denominados Z1, 

situado en la línea de costa, y Z2 y Z3, a 9 y 18 m hacia el interior de la playa desde la 

línea de costa, respectivamente. El muestreo se realizó durante el año 2019, en los meses 

de marzo, junio y septiembre, tal y como se presenta en la Tabla 4.19, con un total de 

4.194,61 g de sedimento húmedo, que se correspondieron con 4.082.42 g de sedimento 

seco y un total de 3.790 g (92,84% del sedimento seco) de partículas de diámetro 

equivalente inferior a 5 mm. Los valores medios por muestra de sedimento húmedo y 

seco fueron 233,03 ± 5,30 g y 226,80 ± 5,70 g, respectivamente, y los valores máximo y 

mínimo de sedimento seco analizado fueron de 193,30 g y 265,30 g, respectivamente. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 4.4. Puntos de muestreo escogidos para la playa urbana de Cala Cortina (Fuente: 

elaboración propia). 
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El valor medio de sedimento costero húmedo analizado por mes de muestreo fue 

de 228,55 ± 7,97 g para marzo; 247,32 ± 6,38 g para junio y 223,23 ± 10,88 g para 

septiembre, sin que exista entre ellos diferencias con significación estadística (F-test = 

2,158, p = 0,150). 

 

Tabla 4.19. Datos de sedimentos costeros en Cala Cortina por mes y estación de muestreo. 

Fecha Estaciones Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

 Z1 238,50 235,10 226,98 96,55 
  242,16 237,64 229,97 96,77 
Mar 2019 Z2 214,68 210,47 198,05 94,10 
  218,03 213,67 201,56 94,33 
 Z3 203,31 200,65 171,62 85,53 
  254,63 250,49 224,15 89,48 
 Z1 246,80 218,20 216,30 99,13 
  236,40 210,30 207,00 98,43 
Jun 2019 Z2 254,20 251,90 235,10 93,33 
  222,80 220,50 196,80 89,25 
 Z3 265,70 265,30 237,20 89,41 
  258,00 257,50 231,10 89,75 
 Z1 207,40 200,60 198,60 99,00 
  200,80 193,30 191,20 98,91 
Sep 2019 Z2 201,80 196,60 172,00 87,49 
  218,10 212,00 192,60 90,85 
 Z3 265,90 263,70 238,30 90,37 
  245,40 235,10 221,50 90,59 

TOTAL  4194,61 4082,42 3790,03  
(1) Datos referidos a peso seco 

 

4.2.3 Toma de muestra de sedimentos costeros 

La toma de muestra para el análisis de MP en sedimentos costeros es relativamente fácil, 

y no requiere más que el uso de materiales no plásticos, siempre que sea posible, para la 

recolección, un marco de madera o metal para especificar el área de muestreo y un 
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recipiente de vidrio para almacenar el sedimento recogido (Löder y Gerdts, 2015). En la 

revisión de las distintas técnicas analíticas realizada por Hanvey et al. (2017), se define 

esta metodología como la más común y sencilla para el estudio de MP en sedimentos de 

playa y costa, y señala como inconveniente la variedad de unidades de medida (masa, 

volumen, superficie) que acepta este tipo de muestreo, hecho también destacado en las 

revisiones de Hidalgo-Ruz et al. (2012) o Van Cauwenberghe et al. (2015), entre otros. 

En nuestro caso, se trabajó con un marco de madera de 50x50 cm (Fig. 4.5), con el que 

se recogieron siempre estratos superficiales de entre 0 y 4 cm máximo de profundidad, en 

una superficie equivalente de 0,25 m2 y con la ayuda de una paleta de metal. La muestra 

recogida se depositaba en placas Petri de 120 mm de diámetro. Además, se anotaba la 

coordenada UTM del centro del recuadro con la finalidad de mantener el mismo punto de 

muestreo durante todo el proceso de investigación. 

Tras el secado de las muestras a 60ºC toda la noche o hasta peso constante en 

estufa de aire forzado FD 23 (Binder GmbH, Tuttlingen, Alemania), se tamizaban en 

malla de 5 mm y almacenaban a 4ºC en recipientes sellados de vidrio antes de la 

extracción de los MP. En las muestras destinadas al análisis granulométrico, además del 

tamizado en 5 mm, se pasaba la muestra por un segundo tamiz de luz de poro de 2 mm, 

anotando nuevamente el peso de la muestra tamizada. De esta manera, además de 

determinar el porcentaje de partículas de la muestra que se encuentraba en esos dos 

intervalos de tamaño, se preparaban las muestras para poder trabajar con ellas en el 

analizador de tamaño de partículas MasterSizer, que no admite partículas de tamaño 

superior a 2 mm. 
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Fig. 4.5. Recolección de muestras de sedimentos costeros: (a) cuadrado de madera de 

50x50 cm; (b) (c) (d) (e) muestras recogidas en placas Petri de 120 mm de diámetro. 

 

Todo el material de uso en la toma de muestra se lavaba a conciencia con agua del 

grifo y dos veces con agua Tipo II (RO/DI), procediéndose después al tratamiento en 

estufa a 150ºC durante, al menos, 4h. Se incluye en este apartado todo el instrumental de 

disección empleado para las doradas. El material así tratado se guardaba envuelto en papel 
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de alumnio que también había seguido este tratamiento térmico, para mitigar así la posible 

contaminación por MP. 

 

4.2.4 Estaciones de muestreo y toma de muestra de sedimentos marinos 

del puerto de Cartagena 

Las muestras de sedimento marino se tomaron también en tres estaciones de muestreo 

situadas a distinta profundidad, tal y como se muestra en la Figura 4.6, y denominados 

P1, P2 y P3. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 4.6. Vista aérea de las estaciones de muestreo de sedimentos marinos del puerto de 

Cartagena (Fuente: elaboración propia a partir de https://www.apc.es/webapc/). 

https://www.apc.es/webapc/
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La estación de muestreo P1 se encontraba a 8 m de profundidad, frente a la playa 

de Cala Cortina, y se caracterizaba por tener una cobertura sedimentaria con fondos 

predominantemente arenosos. P2, a 12,5 m de profundidad, estaba ubicada en el muelle 

de Cartagena cercano a la ciudad, que incluye puerto deportivo y pesquero, junto con una 

terminal de cruceros con 700 m de línea de atraque y 11,25 m de calado medio, y 

sedimentos de fondo de tipo fangosos. Finalmente, la estación de muestreo P3, a 24 m de 

profundidad, se localizó en el muelle de escombrearas, a 1,5 millas del puerto, que incluye 

terminales de gas natural licuado (GNL) y gas licuado de petróleo (GLP), atraque de 

superpretroleros para descarga de crudo y terminales de carga de aceites vegetales y 

bioetanol, con más de 5.000 m de línea de amarre y 21,40 m de calado medio 

(https://www.apc.es/webapc/). El muestreo se realizó a la vez que el de sedimento costero 

de Cala Cortina, es decir, el año 2019 en los meses de marzo, junio y septiembre, tal y 

como se presenta en la Tabla 4.20. 

Para la recogida de sedimentos marinos, se utilizó una lancha guiada por GPS 

portátil (E-TREX-VISTA, Garmin) y se recurrió a un muestreador manual tipo draga Van 

Veen SG (Aquatic BioTechnology, Cádiz, España), que podía tomar hasta 0,04 m2 de 

superficie en cada muestreo (Figura 4.7). Se trata de la herramienta más utilizada para la 

recolección de sedimentos bentónicos (Claessens et al., 2011; Razeghi et al., 2021). Una 

vez tomada la muestra, se repartía por triplicado en recipientes de vidrio con tapa metálica 

para su transporte al laboratorio. Todo el material empleado en la toma de muestra siguió 

un tratamiento al ya descrito para sedimentos costeros, con objeto de evitar la 

contaminación por MP. Así mismo, el proceso de secado y tamizado de las muestras fue 

similar al de sedimentos costeros. 

https://www.apc.es/webapc/
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Tabla 4.20. Datos de sedimentos marinos en el puerto de Cartagena por mes y estación de 

muestreo. 

Fecha Estaciones Peso húmedo (g) Peso seco (g) < 5 mm (g) (1) < 5 mm (%) (1) 

 P1 269,80 196,40 195,90 99,75 
  296,10 216,70 207,70 95,85 
  270,60 198,30 197,00 99,34 
  260,80 189,90 189,80 99,95 
Mar 2019 P2 242,40 175,90 172,10 97,84 
  244,60 171,00 165,90 97,02 
 P3 150,20 97,00 89,30 92,06 
  169,90 100,80 90,00 89,29 
  145,80 96,50 83,80 86,84 
  143,70 81,00 66,70 82,35 
 P1 257,70 184,30 180,20 97,78 
  241,30 176,50 171,30 97,05 
  266,40 186,50 183,90 98,61 
  203,70 145,10 143,20 98,69 
Jun 2019 P2 283,50 218,60 147,71 67,57 
  262,40 201,90 159,80 79,15 
  201,30 150,80 100,40 66,58 
  186,90 128,80 85,80 66,61 
 P3 167,30 138,70 68,30 49,24 
  190,40 151,80 84,00 55,34 
  199,30 163,00 97,30 59,69 
  204,30 162,80 96,70 59,40 
 P1 217,00 180,70 127,80 70,72 
  241,80 199,00 141,00 70,85 
  221,40 182,30 136,71 74,99 
  253,50 205,60 128,90 62,69 
Sep 2019 P2 190,40 134,00 118,40 88,36 
  187,40 135,10 117,80 87,19 
  182,40 120,50 110,60 91,78 
  214,30 153,60 123,30 80,27 
 P3 198,40 160,20 104,30 65,11 
  227,70 175,40 122,80 70,01 
  236,30 180,50 148,40 82,22 
  223,20 171,30 142,09 82,95 

TOTAL  7.452,20 5.530,50 4.498,91  
(1) Datos referidos a peso seco 
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Fig. 4.7. Recolección de muestras de sedimentos marinos mediante muestreador 

manual tipo Van Veen: (a) P1; (b) P2; (c) P3. 
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En total, se analizaron 7.452,20 g de sedimento marino húmedo, que se 

correspondieron con 5.530,50 g de sedimento seco y 4.498,91 g de sedimento seco 

inferior a 5 mm (81,35%). Los valores medios por muestra de sedimento húmedo y seco 

fueron 219,18 ± 6,94 g y 162,66 ± 6,09 g, respectivamente, y los valores máximo y 

mínimo de sedimento seco analizado correspondieron a 81,00 g, para una muestra 

recogida en P3 en el mes de marzo, y 218,60 g, correspondiente a una muestra de P2 

recogida en junio, respectivamente. 

El valor medio de sedimento marino húmedo analizado por mes de muestreo fue 

de 219,39 ± 18,95 g para marzo; 222,04 ± 10,96 g para junio y 216,15 ± 6,52 g para 

septiembre, sin que exista entre ellos diferencias con significación estadística (F-test = 

0,060, p = 0,942). La Figura 4.8 muestra una representación batimétrica del puerto de 

Cartagena con la localización de los puntos de muestreo. 

 

 

4.2.5 Muestreo de estómago e intestino de Sparus aurata L. 

El procesado y preparación de las distintas muestras incluidas en esta Tesis Doctoral se 

llevó a cabo en el laboratorio del Grupo de Investigación de Ingeniería Ambiental (Grupo 

de Trabajo MICRO-UPCT), del Departamento de Ingeniería Química y Ambiental de la 

Universidad Politécnica de Cartagena (UPCT). 

El estudio de microplásticos en individuos de dorada (Sparus aurata L.) se llevó 

a cabo en el estómago e intestino de 17 individuos. Los ejemplares utilizados para la 

obtención de las muestras procedían de la lonja de pescado de Lo Pagán, y los muestreos 

se realizaron durante los meses de julio de 2018, enero de 2019 y mayo de 2019, tal y 
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como se ha realizado en otros trabajos que estudian variaciones estacionales de divesos 

contaminantes en peces (Pignotti et al., 2017). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 4.8. Mapa batimétrico del puerto de Cartagena y los puntos de muestreo de 

sedimento marino seleccionados para este estudio (Fuente: 

https://www.miteco.gob.es/es/cartografia-y-sig/ide/geoportal/). 

 

Los ejemplares de dorada capturados y sin eviscerar se almacenaron en hielo en 

la propia embarcación hasta su transporte al puerto y, una vez en el laboratorio, y previo 

a la disección, se medía longitud (L, cm) con ictiómetro (Aquatic BioTechnology, Cádiz, 

España) y peso (P, g) (Figura 4.9 y Tabla 4.21), calculándose, así mismo, el factor de 

Fulton (K), según la fórmula: K = 100*(P*L-3). 

https://www.miteco.gob.es/es/cartografia-y-sig/ide/geoportal/
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Fig. 4.9. (a) Longitud y (b) medida de cada ejemplar de dorada analizado. 

 

El tracto gastrointestinal completo, que incluía estómago e intestino, se 

diseccionaba de cada ejemplar de dorada por medio de bisturí y pinzas de acero 

inoxidable. A continuación, se registraba el peso de estómago e intestino y se 

almacenaban ambos en papel de aluminio a -20ºC hasta su posterior análisis (Figura 4.10). 

El material utilizado era previamente lavado con agua del grifo, dos veces con agua Tipo 
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II (RO/DI) y tratado en estufa durante 4h a 150ºC, para eliminar cualquier rastro de 

microplásticos. 

 
Tabla 4.21. Longitud (L) y peso (P) de cada ejemplar, 

así como de estómago (E) e intestino (I) de todas las 

muestras de Sparus aurata analizadas. 

Muestra L (cm) P (g) E (g) I (g) 

1 38,00 700,00 3,57 13,76 
2 38,00 750,00 4,08 18,88 
3 31,00 477,00 2,83 8,73 
4 32,00 450,00 1,97 6,47 
5 28,50 375,00 2,87 4,73 
6 28,50 343,00 1,96 3,73 
7 25,50 228,90 0,98 4,10 
8 24,50 208,50 0,92 2,99 
9 24,50 210,00 0,92 1,68 
10 27,00 289,20 1,65 6,28 
11 25,00 214,10 1,21 2,63 
12 31,00 413,90 1,75 9,73 
13 32,00 434,40 1,90 11,62 
14 40,00 737,00 2,60 18,13 
15 40,50 773,00 2,49 14,66 
16 40,00 789,00 2,17 19,43 
17 42,00 801,00 2,64 16,15 

 
 

La talla media de las doradas analizadas (± error estándar) fue de 32,24 ± 1,52 cm, 

con valores mínimo y máximo de 25 cm y 42 cm, respectivamente (Tabla 4.21). El peso 

total de los individuos analizados fue de 8.194,70 g, con valores medio, mínimo y máximo 

de 482,04 ± 55,11 g, 208,50 g y 801,00 g, respectivamente. El peso medio del conjunto 

de estómagos seleccionados fue de 2,15 ± 0,22 g, con un valor mínimo de 0,92 g y un 

máximo de 4,08 g, y para el conjunto de intestinos analizados, el valor medio fue de 9,63 

± 1,50 g, con valores mínimo y máximo de 1,68 g y 19,43 g, respectivamente. Debido al 
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diferente desarrollo de Sparus aurata L. según los diferentes meses muestreados, 

aparecieron diferencias estadísticamente significativas en los valores medios de peso y 

talla, así como de estómago e intestino, tal y como queda reflejado en la Tabla 4.22. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 4.10. (a) y (b) Proceso de extracción del tracto gastrointestinal de doradas; (c) 

pesada de órganos; (d) muestra de intestino extraído de dorada. 
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Tabla 4.22. Valores medios de peso de dorada, talla, estómago e intestino y análisis 

estadístico. 

Fecha (ANOVA) Dorada (g) Talla (cm) Estómago (g) Intestino (g) 

Jul 2018 515,83 ± 69,35 32,67 ± 1,78 2,88 ± 0,35 9,38 ± 2,39 
Ene 2019 230,14 ± 15,20 25,30 ± 0,46 1,14 ± 0,14 3,54 ± 0,79 
May 2019 658,17 ± 74,56 37,58 ± 1,95 2,26 ± 0,15 14,95 ± 1,53 
ANOVA F-test = 38,779 

p = 0,000 
F-test = 46,340 

p = 0,000 
F-test = 12,547 

p = 0,001 
F-test = 9,800 

p = 0,002 
 Jul-Ene 

(p = 0,000) 
Jul-Ene 

(p = 0,000) 
Jul-Ene 

(p = 0,000) 
Jul-Ene 

(p = 0,040) 

LSD test Jul-May 
(p = 0,004) 

Jul-May 
(p = 0,000) 

Jul-May 
(p = 0,084) 

Jul-May 
(p = 0,040) 

 Ene-May 
(p = 0,000) 

Ene-May 
(p = 0,000) 

Ene-May 
(p = 0,006) 

Ene-May 
(p = 0,001) 

 

4.3 Extracción de microplásticos 

4.3.1 Separación por densidad: metodología común a todas las muestras 

procesadas 

En primer lugar, cabría indicar que no existe un procedimiento certificado establecido y 

universalmente aceptado para la extracción y posterior identificación de MP en ninguna 

de las distintas muestras que configuran la presente Tesis Doctoral. Es por ello por lo que 

se han tratado de adaptar distintas metodologías establecidas en la bibliografía para cada 

tipo de muestra, procediendo siempre a minimizar los problemas de contaminación 

cruzada, el número de pasos a seguir, el tipo y cantidad de reactivos empleados y la 

posible pérdida de polímeros debido a una mala manipulación de la muestra. Este último 

caso es especialmente importante cuando se aplican tratamientos de digestión, como ha 

sido en nuestro caso para sedimentos marinos y doradas. 
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En cualquier caso, la técnica común aplicada a todas las muestras y una de las más 

empleada en la extracción de MP es la separación por densidad, que permite separar las 

partículas plásticas más ligeras de sedimentos más pesados (Hidalgo-Ruz et al., 2012). 

Para ello, tradicionalmente se han empleado distintas disoluciones de sales, como el 

cloruro de sodio (NaCl), el yoduro de sodio (NaI) o el cloruro de cinc (ZnCl2), entre otras 

(Rocha-Santos y Duarte, 2015; Qiu et al., 2016; Hanvey et al., 2017; Miller et al., 2017). 

Se trata de una técnica sencilla, basada en la diferencia de densidad entre plásticos y resto 

de partículas contenidas en la muestra, así como de bajo coste, a pesar de que presenta 

limitaciones en cuanto a la tasa de extracción de MP que según Quinn et al. (2017), se 

sitúa entre el 85 y el 95%, Habitualmente, especialmente cuando se trara de sedimentos 

costeros, la separación por densidad se acompaña de un tamizado en seco previo, con 

objeto de reducir el volumen de la muestra a analizar o separarla en fracciones de tamaño, 

y una filtración posterior mediante vacío, una vez que la muestra ha estado en contacto 

con la disolución durante un tiempo determinado, para aislar las partículas sobrenadantes 

que puedan ser MP (Rocha-Santos y Duarte, 2015; Hanvey et al., 2017). 

En nuestro caso, en cualquiera de los pasos de extracción por densidad que se 

mencionarán a continuación, se empleó una disolución concentrada de 120 g/l de NaCl 

(2,05 M; ρ = 1,08 g/ml), preparada con cloruro de sodio de grado químicamente puro 

(QP) (Panreac, Barcelona, España), tal y como previamente han empleado otros autores 

para la extracción de microplásticos presentes en diferentes tipos de muestras (Vianello 

et al., 2013; Karthik et al., 2018; Piñon-Colin et al., 2018; De-la-Torre et al., 2020a), De 

hecho, el Grupo Técnico que desarrolla el Descriptor 10 “Marine Litter” de la Directiva 

Marco de Estrategia Marina (2008/56/EC), recomienda el uso de esta disolución 

concentrada de NaCl para extraer MP, tanto de la zona intermareal como de los 
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sedimentos de lechos marinos (Galgani et al., 2014). Esta sal es económica, fácilmente 

disponible y de poca o nula toxicidad (Nuelle et al., 2014; Miller et al., 2017; Leslie et 

al., 2017; Li et al., 2018), y fue finalmente empleada en este estudio tras los resultados 

obtenidos en estudios similares realizados en nuestro Grupo de Investigación con otras 

concentraciones de NaCl (Olmos Espinar, 2021). 

En cualquiera de las muestras estudiadas, tras el contacto con la disolución de 

cloruro de sodio el tiempo necesario, se empleaba un sistema de filtración mediante 

bomba de vacío (Rocker 400, Pamplona, España), con flujo de 34 l/min y vacío máximo 

de 680 mm de Hg y 1450 rpm. Para ello, sobre embudo Büchner unido mediante tuberías 

de goma a un matraz Kitasato, se colocaba un filtro de papel de análisis cuantitativo (Prat-

Dumas, Couze-St-Frint, Francia) de 110 mm de diámetro y 0,45 µm de tamaño de poro. 

Tras la filtación, el conjunto se lavaba dos veces con agua Tipo II (RO/DI), filtando 

también estos lavados. A continuación, el filtro se situaba en Placa Petri de 120 mm de 

diámetro para los pasos posteriores. Este lavado final ha demostrado ser efectivo en la 

eliminación de impurezas adheridas a la superficie de los MP, consiguiendo después 

espectros de infrarrojo con bandas más claras que facilitaban la identificación de los 

distintos polímeros (Jung et al., 2018). 

El filtro contenido en la placa Petri, con los posibles MP de cada una de las 

muestras, se recuperaba con pinzas de acero inoxidable y se lavaba con 15 ml de agua 

Tipo II (RO/DI) en la propia placa, sometiéndolo después a agitación orbital en un Shaker 

DOS 20S (VitaScientific, Dieren, The Netherlands), a 150 rpm durante 30 minutos. Tras 

retirar el filtro de papel ya lavado, se eliminaba el agua de la placa Petri en estufa de aire 

forzado FD 23 (BinderGmbH, Tuttlingen, Alemania), a 60ºC toda una noche. Aunque 
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algunos autores, en la determinación de MP,  han empleado la temperatura de 100ºC 

durante toda una noche, tanto para muestras de sedimentos (Costa et al., 2010; Lo et al., 

2018; Lo et al., 2020) como en muestras biológicas (Campbell et al., 2017; Paço et al., 

2017; Klein et al., 2021), podría producirse pérdida de los polímeros más comunes, como 

es el caso de las fibras de poliéster, el polipropileno o los derivados de polivinilo. En esas 

condiciones, los MP suelen transformarse en aglomerados que los hacen más difíciles de 

determinar en técnicas sucesivas de identificación (Adomat y Grischek, 2021), por lo que 

han de evitarse tan altas temperaturas de secado. 

 

4.3.2 Necesidad de un proceso de digestión de las muestras 

Para eliminar la materia orgánica contenida en las muestras, y evitar así interferencias en 

la identificación y cuantificación de MP, es común realizar un proceso de digestión. Por 

otra parte, este proceso debe de conjungarse con la necesidad de contar con métodos 

reproducibles, que incluyan el mínimo número de pasos, sencillos y con reactivos de 

escasa toxicidad. Por ello, la digestión de las muestras se reservó, exclusivamente, para 

aquellas que podían presentar una cantidad tan elevada de materia orgánica que la 

determinación de MP se hiciera imposible o muy difícil. Algunos autores, incluso han 

defendido que, para el análisis de identificación de MP que se realicen de forma manual, 

combinando identificación mediante microscopía óptica y espectroscopía, puede 

aceptarse, sin interferencia en los resultados finales, una cantidad aceptable de materia 

orgánica en las muestras (Setälä et al., 2019) 
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Por tanto, el proceso de digestión de muestras en la presente Tesis Doctoral se 

realizó exclusivamente sobre sedimentos marinos y estómago e intestino de doradas. La 

digestión de la materia orgánica contenida en sedimentos marinos se realizó siguiendo la 

metodología propuesta por Karami et al. (2017a), con alguna modificación: sobre 

aproximadamente 50 g de muestra seca, se añadían 100 ml de disolución de hidróxido de 

potasio (KOH) (Panreac, Barcelona, Spain) al 10% (w/v) en vaso de precipitado de 250 

ml de capacidad, incubando a 40ºC durante 48 h. Kühn et al. (2017) y Dehaut et al. (2019) 

han demostrado que la mayoría de los polímeros obtenidos de muestras de sedimentos 

marinos son resistentes a este tratamiento. Pasado este tiempo, el conjunto se resuspendía 

en 100 ml de disolución de cloruro de sodio antes citada, y se agitaba mecánicamente en 

dispositivo jar-test a 300 rpm durante 20 minutos, para la extracción de los posibles MP 

contenidos en la muestra por flotación, siguiendo el conjunto el resto de los pasos ya 

descritos en el apartado anterior. 

Para el caso de las doradas, el contenido de estómago e intestino previamente 

descongelado a temperatura ambiente se vaciaba y lavaba con 100 ml de disolución salina 

120 g/l de NaCl (2,05 M; ρ = 1,08 g/ml) (Panreac, Barcelona, Spain), empleando para 

ello una jeringa de vidrio de 10 ml de capacidad. La mezcla se colocaba en vasos de 

precipitado de 250 ml de capacidad, y se agitaba mecánicamente en dispositivo jar-test, 

a 300 rpm durante 20 minutos, filtrando después el sobrenadante de la forma que se ha 

explicado con anterioridad. A continuación, se procedía a la digestión de la materia 

orgánica contenida en la muestra, empleando para ello 10 ml de una disolución de 

peróxido de hidrógeno (H2O2) al 30% (Panreac, Barcelona, Spain), a temperatura 

ambiente. El conjunto se situaba en un agitador orbital Shaker DOS 20S (VitaScientific, 

Dieren, The Netherlands), a 150 rpm durante 10 min, para asegurar la digestión, y 
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posteriormente se llevaba a secado de nuevo en en estufa de aire forzado FD 23 (Binder 

GmbH, Tuttlingen, Alemania) a 60ºC. Hasta el análisis, las muestras procesadas se 

guardaban en desecador para evitar que tomaran humedad. 

 

4.3.3 Control de calidad y prevención de la contaminación 

Con idea de atestiguar la calidad de todo el proceso y demostrar que las técnicas y 

operaciones llevadas a cabo se han realizado de forma sistemática, asegurando así 

confianza en el desarrollo del estudio completo y a pesar de las medidas de precaución 

tenidas en cuenta en la realización de los análisis, se utilizaron siempre blancos, para 

descartar, o cuando fuera necesario restar, la contaminación por MP aerovagantes o 

procedentes de cualquiera de los reactivos empleados. La ubicuidad demostrada de MP 

en el medio ambiente hace que la contaminación de las muestras en el proceso de análisis 

sea una amenaza real sobre la confiabilidad de los resultados, que podría introducir sesgos 

en su cuantificación y una interpretación errónea de los mismos (Dehaut et al., 2019; 

Dioses-Salinas et al., 2020). Estos controles de calidad nos han servido para demostrar la 

baja incidencia en la contaminación por MP, siempre y cuando el proceso de análisis se 

realice con las medidas adecuadas de limpieza, dando una validez adicional a los 

resultados conseguidos (Murphy et al., 2016). 

En el laboratorio se trabajó siempre con ropa hecha de materiales naturales no 

teñidos, bata blanca de algodón y guantes de nitrilo. Se limitó el uso de material plástico 

siempre que se pudo, y los contenedores empleados para el transporte de las muestras de 

sedimentos marinos se emplearon como blancos procedimentales en dos ocasiones, 
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filtrando 100 mL de agua Tipo II (RO/DI) para determinar posible contaminación por 

MP. No se aisló ningún MP de estos blancos. Toda esta serie de medidas han sido también 

descritas por otros autores en estudios similares (Piperagkas et al., 2019; Godoy et al., 

2020; Tata et al., 2020). 

En el caso de las muestras de sedimentos costeros del Mar Menor y también para 

los de Cala Cortina, se trabajó con 1 blanco por cada 4 muestras procesadas, que se trataba 

con disolución salina de NaCl y posterior filtración, siguiendo todos los pasos adicionales 

realizados sobre las muestras de sedimentos costeros. Los MP identificados se restaban 

después de las muestras correspondientes procesadas con ese blanco. 

 

4.4 Identificación de microplásticos 

4.4.1 Introducción 

Según la recopilación realizada por Qiu et al. (2016) la estereomicroscopía es la principal 

técnica empleada en la caracterización física y morfológica de MP, en muestras de 

sedimento, agua y organismos, respecto al resto de técnicas aplicables, como la 

microscopia binocular, la microscopía fluorescente y la microscopía electrónica de 

barrido (SEM). En cuanto a su caracterización química el uso de la espectrometría 

infrarroja con transformada de Fourier (FTIR) predomina sobre el resto de técnicas (Qiu 

et al., 2016; Hanvey et al., 2017; Renner et al., 2018), seguido de la espectrofotometría 

Raman, ya que son técnicas fiables y reproducibles, que no requieren preparación previa 

de la muestra y no son destructivas, lo que si ocurre con el SEM o con la pirólisis-
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cromatografía de gases-espectrometría de masas (Pyr-GC-MS) (Rocha-Santos y Duarte, 

2015). 

Todo el proceso de identificación de microplásticos se ha llevado a cabo en las 

dependencias del Servicio de Instrumentación Tecnológica (SIT) perteneciente al 

Servicio de Apoyo a la Investigación Tecnológica (SAIT) de la UPCT. 

 

4.4.2 Estereomicroscopía trinocular 

Para la determinación del tamaño, forma y color de los posibles MP aislados en la fase 

de laboratorio anterior, se utilizó un esteromicroscopio trinocular Olympus SZ-61TR 

(Olympus Co., Tokio, Japón) del SIT. Este equipo, tiene un ángulo de convergencia de 10º a 

una distancia de trabajo de 110 mm, y un rango de aplicación de entre 6,7 y 45 aumentos, 

dependiendo del tipo de micropartícula. Además, tiene acoplada una cámara digital de alta 

resolución Leica MC190 HD con software para procesado de imágenes Leica Application 

Suite (LAS) 4.8.0 (Microsystems Ltd., Heerbrugg, Suiza), que permite el estudio del 

tamaño, medida de ejes, forma y color de las micropartículas, así como la conservación 

del conjunto de imágenes obtenidas en una base de datos para un posterior análisis, tal y 

como recoge la Figura 4.11. 

Cada placa Petri de 120 mm se examinó dos veces, una sobre fondo negro y otra 

sobre fondo blanco, con objeto de cubrir la mayor gama posible de colores de las 

micropartículas, que una vez fotografiadas y dimensionadas en su eje mayor (Fig. 4.11), 

se aislaban en placas Petri de 40 mm de diámetro, utilizando para ello unas micropinzas 

de acero inoxidable de punta fina. 
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Fig. 4.11. (a) Estereomicroscopio trinocular del SIT (UPCT) con grupo de placas Petri 

de 40 mm con posibles microplásticos aislados; (b) medida de posible microplástico. 

 

4.4.3 Espectrometría infrarroja con transformada de Fourier 

Para la identificación de la composición química de las micropartículas seleccionadas en 

el esteromicroscopio, se usó la espectroscopía infrarroja por transformada de Fourier 

(FTIR), en concreto, el espectrofotómetro modelo Thermo Nicolet 5700 (Thermo Nicolet 

Analytical Instruments, Madison, WI, USA) (Figura 4.12) del SIT. Este 

espectrofotómetro consta de un detector de sulfato de triglicina deuterado (DTGS) y 

óptica KBr, un divisor de haz Ge/KBr, una fuente de infrarrojos de cerámica, un módulo 

de muestreo de reflectancia total atenuada (ATR) de diamante Smart Orbit y software 

OMNIC 9.0 (Thermo Fisher Scientific Inc.) para la evaluación y manipulación de 

espectros. 

Cada espectro se obtuvo con un promedio de 32 barridos con una resolución 

nominal de 16 cm-1 registrado en el intervalo de entre 4000 y 400 cm-1 de número de 
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onda. El sistema óptico utiliza el principio del interferómetro de Michelson de barrido 

continuo, con conducción de espejo móvil mediante colchón neumático y dispone de una 

bancada óptica monobloque, construida con fundición de aleación de aluminio bajo 

presión, lo que le confiere una estabilidad excepcional, característica imprescindible en 

un sistema FTIR de altas prestaciones. Asimismo, antes de cada muestra se realizó un 

espectro de fondo y en ningún caso fueron necesario correcciones (Andrade et al., 2020). 

 

 

 

 

 

 

Fig. 4.12. Espectrofotómetro infrarrojo Thermo Nicolet 5700 del SIT de la Universidad 

Politécnica de Cartagena (UPCT). 
 

 

La identificación de los distintos tipos de polímeros se realizó mediante la 

referencia bibliográfica Hummel (2002), así como con el conjunto de librerías de 

referencia incluidas en el software (Tabla 4.23), y que contienen los espectros de los 

polímeros más comunes, tal y como han realizado otros autores (Claessens et al., 2011; 

Viršek et al., 2016; Dyachenko et al., 2017; Primpke et al., 2017). 

Para valorar el porcentaje de coincidencia de cada espectro con el correspondiente de 

referencia, se trabajó con distintos umbrales y criterios expuestos por autores como Qiu et al. 
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(2015), Peng et al. (2017) o Hurley et al. (2018a), y finalmente se optó por el criterio indicado 

por Frias et al. (2016), aceptando por válido aquelespectro con un porcentaje de coincidencia 

con el estándar o de referencia mayor o igual al 70%, examinando de forma individual 

aquellos que quedaran por debajo de este porcentaje y rechazando cualquier muestra que no 

presentara picos correspondientes a material sintético identificable o por debajo del 30% de 

concordancia. Las Figuras 4.13 y 4.14 muestran el proceso completo de análisis de 

microplásticos en muestras de sedimento costero y marino (Figura 4.13) y en doradas (Figura 

4.14), tal y como se ha descrito en este Capítulo. 

 

 

Tabla 4.23. Librerías de referencia empleadas para la identificación de 

polímeros a partir de los espectros generados en FTIR. 

Nombre Caracteristicas Nº espectros 

Rubber 
Compounding 

Materials 

Incluye los compuestos más comunes 
empleados en la fabricación de 

caucho y materiales relacionados 

 
350 

Sprouse Scientific 
Systems (SSS) 

Polymers by ATR 
Library 

Espectros de infrarrojo de 
monómeros, polímeros y aditivos de 

polímeros, reunidos por SSS 
empleando ATR-FTIR 

 
500 

Polymer Additives 
and Plasticizers 

Librería de Thermo Scientific (UK) 
con espectros recogidos por el Dr. 
John Kokosa de Chemir/Polytech 

Laboratories 

 
1.799 

Hummel Polymer 
and Additives 

Espectros en el infrarrojo de 
monómeros, polímeros, disolventes y 

diferentes compuestos orgánicos 
indutriales recogidos por el Prof. 

D.O. Hummel del Instituto de 
Química Física de la Universität zu 

Köln (Alemania) 

 
 

2.011 
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Fig. 4.14. Resum
en gráfico del tratam

iento realizado a las m
uestras de estóm

ago e intestino de doradas para la extracción, pesado 

y congelación (- - - ), lavado (- - - ), digestión (- - - ), estereom
icroscopía (- - - ) e identificación (- - - ) de m

icroplásticos. 
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A cualquiera de las partículas aisladas se le denominó microbasura (ML), 

independientemente de que la identificación posterior las confirmara o no como polímeros 

plásticos (Michielssen et al., 2016). A su vez, solo se consideró como microplástico (MP) a 

las partículas identificadas como polímeros plásticos y con tamaño comprendido entre 1 μm 

y 5 mm en el caso de los microplásticos particulados (MPP), y entre 3 μm y 15 mm para las 

fibras (FB), es decir, para aquellas partículas alargadas y delgadas con relación longitud-

diámetro mayor o igual a 3 (Gasperi et al., 2018) (ECHA, 2019). Dentro del grupo de MPP 

pudimos distinguir entre fragmento (FR), para las partículas de aspecto irregular; film (FI), 

para las de aspecto de película aplanada y delgada; y microesférula o bead (BD), para las de 

aspecto redondeado casi esférico. 

 

4.4.4 Granulometría 

Para el estudio del tamaño de grano de sedimento costero y su posible relación con la 

presencia de microplásticos, se empleó la técnica de difracción láser. Esta técnica 

determina el tamaño de partícula a partir de la intensidad de la luz que se dispersa cuando 

el haz de láser pasa a través de una muestra de partículas, basándose en el principio de 

que las partículas grandes dispersan la luz a ángulos bajos y las partículas pequeñas lo 

hacen a altos ángulos. El instrumento mide la energía de la luz dispersada sobre un rango 

de ángulos y traduce esta información en la distribución de tamaño de partícula a partir 

de un modelo de dispersión y las propiedades ópticas del material 

(www.malverpanalytical.com, www.upct.es/sait). 

El equipo utilizado fue el analizador de partículas del SIT MasterSizer 2000® 

(Malvern Instruments, Worcs, UK), que permite medir el tamaño de partículas compren-

http://www.malverpanalytical.com/
http://www.upct.es/sait
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dídas entre 0,02 y 2000 µm en un tiempo de análisis de 5 segundos; formado por un banco 

con láser de He-Ne combinado con una fuente de luz azul de estado sólido de baja 

longitud de onda, para la medida de partículas submicrónicas con compensación por la 

solución de Mie, y alineamiento automático de láser; y tres unidades de dispersión: una 

para agua “Hydro 2000G”, que cuenta con ultrasonidos, agitación y caudal controlados; 

otra para dispersión seca “Scirocco 2000” con presión y vibración controladas; y otra 

“Hydro 2000SM” para dispersantes diferentes al agua corrosivos, de alto valor económi-

co, o con altas tasas de sedimentación. 

Se determinaron los siguientesparámetros:  

• Superficie Específica (SE): Se define como la relación entre el área superficial 

total y la masa del sólido (m2/g). 

• Diámetro medio de partícula (dm): representa la media de los diámetros de 

todas las partículas que constituyen la muestra (μm). 

• Span: es la diferencia algebraica entre el límite superior e inferior del rango 

medido, de forma que representa la uniformidad de la distribución de tamaño de 

las partículas. No tiene unidades, y se calcula según la ecuación: 

𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆 =
𝑑𝑑0.9 − 𝑑𝑑0.1

𝑑𝑑0.5
 

donde: d0.9, d0.1 y d0.5 representan los diámetros de la partículas determinados al 

90%, 10% y 50% de la distribución acumulativa, respectivamente (Bayo et al., 

2017). 

• Distribución de tamaño de partícula (DTP): representa el porcentaje de 

partículas de la muestra que se encuentra dentro de cada uno de los intervalos de 
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tamaño establecidos, que ordenados de menor a mayor son: 0,1–0,25 mm; 0,25–

0,5 mm; 0,5–1 mm; 1–2 mm; 2–5 mm; y > 5 mm. 

 

Para cada una de las muestras se realizaron tres medidas, siendo el valor final de 

cada parámetro para cada muestra la media de los tres valores obtenidos. El diámetro 

medio de partícula (dm) se ha utilizado como referencia para la comparación del tamaño 

de grano de arena de las muestras de cada una de las playas estudiadas. 

 

4.4.5 Análisis del carbono orgánico total (COT/TOC) 

Además, se utilizó un analizador de COT (Shimadzu TOC-V CSH) para medir el carbono 

orgánico total (COT) de los sedimentos marinos. Previa a la determinación de COT se 

realizó un análisis elemental de CHN con un analizador elemental modelo CHN628 (Leco 

Corporation, St. Joseph, MI, USA) El análisis de CHN requiere una preparación de la 

muestra, que consistió en desecar una fracción de 200–250 g a 60ºC durante 24 horas, 

para eliminar la mayor parte de su agua libre, de la que se toma una alícuota desecada al 

aire 24 h y molida mecánicamente en molino de disco. 

Las muestras se quemaron a 950ºC en exceso de O2. Para la cuantificación de 

CHN, se realizó un blanco previo del sistema y unas curvas de calibración en 5 puntos 

(15, 25, 50, 100, 200 mg) usando el patrón de Leco EDTA LCMR 502-896. Los residuos 

se acondicionaron a 60ºC durante 24 horas. Unos 100 mg de cada muestra de sedimento 

marino desecado al aire durante 24 h y molido, se pesaron y encapsularon en láminas de 

estaño antes de su transferencia a la cámara de purga situada sobre el horno, para eliminar 



Capítulo 4. Materiales y Métodos  Dolores Rojo Campillo 

108 

los gases atmosféricos del proceso de transferencia mediante combustión. los gases 

generados tras la combustión se analizaron en detectores separados: celdas infrarrojas no 

dispersivas para el análisis de H2O y CO2, y una celda de conductividad térmica para el 

análisis de N2, previa reducción de los gases NOx con cobre.  

Para el análisis del COT se pesaron 50–70 mg de la muestra sólida en una triple 

cápsula de estaño, y se colocaron en una placa de acero inoxidable ordenadamente, sobre 

una placa calefactora, a unos 80ºC. Sobre ellos se aplicaron 100 μL de HCl 4N 

repetidamente hasta que se destruyeron todos los carbonatos, es decir, hasta que la 

muestra dejó de provocar efervescencia, y para elimnar el agua que se genera se dejó 

secar durante 8h. Seguidamente, se cerraron las cápsulas y se introdujeron en el automues-

treador para proceder a su medida con la ayuda del equipo. El carbono obtenido se debe 

al carbono orgánico de la muestra. 

 

4.4.6 Índices de meteorización 

El ATR-FTIR también se utilizó para el cálculo del índice de carbonilo (IC) e índice 

vinilo (IV); ya que en el espectro de absorción se observan los cambios en la banda de 

carbonilo (C=O), que permiten determinar los niveles relativos de oxidación de la 

superficie de polímeros donde el grupo carbonilo no es característico (Rodrigues et al., 

2018), sino que se forma a partir de la introducción de oxígeno en la cadena del polímero 

tras la exposición a la radicion visible , UV y al oxígeno atmosférico y acuático (da Costa 

et al., 2017; Horton et al., 2017). La estimación de IC e IV se realizó a partir de los 

espectros obtenidos por ATR-FTIR de los polímeros de PE, LDPE, HDPE, PP y 
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copolímero PEP, ya que todos presentan cadenas alquílicas saturadas, que implican una 

mayor degradación del polímero con valores más altos de ambos índices. 

El IC es un indicador del grado de oxidación del polímero (Matsuguma et al., 

2017), que permite la cuantificación de algunos de los cambios que se producen en la 

estructura química del material (Miranda et al., 2021), debido a la introducción de un 

grupo carbonilo, y se define como la relación entre absorbancia del pico de carbonilo con 

respecto a la absorbancia de un pico de referencia (Almond et al., 2020). Las bandas de 

absorción del pico carbonilo se consideraron en la región de en 1722–1712 cm-1, mientras 

que las bandas de absorción del grupo de referencia elegidas fueron las de la vibración 

2H de tracción asimétrica del grupo metileno (-CH2-) en la región de 2910–2900 cm-1, ya 

que no cambia durante el proceso de degradación, de acuerdo con los resultados obtenidos 

por Andrady et al. (1993) y Miranda et al. (2021). El IC no pudo aplicarse sobre el PET, 

debido a un pico común sistemático de este polímero en la banda de 1714 cm-1 ocasionado 

por el estiramiento de C=O (Miranda et al., 2021). 

Por su parte, el IV se calculó como la relación entre la intensidad del pico del 

grupo vinilo 910–900 cm-1 en relación con el del grupo metileno (2910–2900 cm-1) (Stark 

y Matuana, 2004; Miranda et al., 2021). En ambos casos, el análisis del espectro de FTIR 

se llevó a cabo mediante un método de integración que considera el área bajo el pico de 

absorbancia en el máximo de banda considerado mediante una aproximación tangencial, 

aplicando además una corrección de la línea de base (Hofko et al., 2018). 

La cristalinidad (X) se monitorizó con el método descrito por Zerbi et al. (1989), 

donde los picos dobles observados en 1474–1464 cm-1 y 730–720 cm-1 corresponden al 

contenido cristalino (1474 y 730 cm-1) y al contenido amorfo (1464 y 720 cm-1), 
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respectivamente. Tal y como han propuesto otros autores (Colomw et al., 2000; Kaci et 

al., 2001), las bandas a 730 y 720 cm-1 fueron las más apropiadas para el estudio, debido 

a un comportamiento asimétrico de las bandas 1474 y 1464 cm-1 (Kaci et al., 2001), 

además de una interferencia de las bandas 1474 y 1464 cm-1 con el pico de la celulosa a 

1430 cm-1 (Colomw et al., 2000). Para el cálculo de la cristalinidad (X) se utilizó la 

siguiente fórmula: 

𝑋𝑋 = 100 −

1−𝐼𝐼𝑎𝑎 𝐼𝐼𝑏𝑏�

1.233

1 + 𝐼𝐼𝑎𝑎
𝐼𝐼𝑏𝑏�
∗ 100 

donde Ia e Ib representan los picos de 730 y 720 cm-1, respectivamente. 

 

4.4.7 Análisis estadístico de los datos 

El tratamiento estadístico de los datos realizó con el software SPSS (Statistical Package 

for the Social Sciences) 26.0 (IBM Co. Ltd, USA), y con el software RStudio (Versión 

4.0.5.).Todos los datos se expresaron como media ± error estándar de la media (SE). 

El análisis de la varianza (ANOVA) se calculó mediante mediante la distribución 

de probabilidad F de Snedecor (F-test). La prueba de diferencias mínimas significativas 

Fisher (LSD test) fue el procedimiento aplicado para comparar los datos emparejados e 

identificar las diferencias estadísticamente significativas cuando en la prueba F daba 

como resultado el rechazo de la hipótesis nula (H0). 

En el análisis de los índices de meteorización, se utilizó la prueba de Kruskal 

Wallis cuando los datos no cumplían los supuestos del ANOVA unidireccional y la 
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prueba de Bonferroni de comparaciones múltiples para ajustar los valores de 

significación. Asimismo, el rendimiento de ajuste de los diferentes modelos de regresión 

lineal propuestos para relacionar los cambios de cristalinidad con los índices de carbonilo 

y vinilo se evaluó mediante la prueba F, el coeficiente de correlación (R), el coeficiente 

de determinación (R2), el error estándar de la estimación (Se), la suma de cuadrados de la 

regresión (SSREG) y la suma de cuadrados residuales (SSRES). El coeficiente de 

determinación ajustado (R2
adj) fue un índice útil para comparar el poder explicativo de 

diferentes modelos (Bayo et al., 2009). Se evaluó la independencia de los valores 

residuales de los modelos mediante la prueba de Durbin-Watson (Rutledge y Barros, 

2002), y los valores predichos frente a los medidos nos permitieron comprobar la 

precisión de cada modelo. 

El coeficiente de correlación de Pearson (r) se calculó entre diferentes parámetros 

para determinar en qué medida los valores de ambos parámetros se correlacionaban 

linealmente. En todos los análisis estadísticos, el nivel de significación se consideró p < 

0,05. 
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“Sobre todo, no le temas a los momentos difíciles, pues de ellos salen las mejores 
cosas” 

Rita Levi-Montalcini 
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5 RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

5.1 Recuento de microplásticos en sedimentos costeros del mar 

Menor 

5.1.1 Abundancia y morfología 

En conjunto, se ha trabajado con un total de 69 muestras que sumaron 13.617,40 g de 

sedimento seco (s.s.) costero, siendo la muestra mínima y máxima de 57,40 g s.s. y 

291,63 g s.s., respectivamente, y una media (±error estándar) de 197,35 ± 5,80 g s.s. Se 

han identificado y aislado mediante microscopía óptica trinocular un total de 1.497 

partículas de microbasura (ML), lo que supone una media de 114,46 ± 7,41 ML/kg s.s. 

El paso de la ML por espectroscopía infrarroja por transformada de Fourier 

(FTIR) y el uso de sus bibliotecas de referencia para la identificación de los espectros 

obtenidos, confirmó que 686 (45,82%) eran microplásticos (MP), porcentaje similar al 

45% obtenido en sedimentos costeros de playas del Golfo de León (Constant et al., 

2019), aunque lejos del 94,19% obtenido en sedimentos del mar Negro (Terzi et al., 

2022) y superior al 11,3% obtenido en playas de Eslovenia (Korez et al., 2019). El resto 

de ML resultó ser celulosa, cartón, restos orgánicos de animales, carbonatos, silicatos, 

o bien posibles MP con porcentajes de coincidencia con los polímeros de referencia 

inferiores al 70%, así como diferentes aditivos. Cabe destacar que un 18,23% de ML 

quedó sin identificar, bien porque el espectro no presentaba ninguna coincidencia con 

los espectros de las bibliotecas de referencia consultadas, o bien por las limitaciones de 

la propia técnica respecto del tamaño mínimo de muestra necesario. Además, la 

presencia de copolímeros y aditivos en la composición de los MP, junto al desarrollo de 

procesos de degradación física, química y biológica, entorpecen su identificación (Lenz 

et al., 2015; Hendrickson et al., 2018; Fahrenfeld et al., 2019; Pittura et al., 2021). Los 

mayores problemas de identificación de polímeros se presentaron con las fibras, por lo 
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que su inclusión como polímeros se realizó en base a la experiencia práctica tras su 

observación al microspo óptico, teniendo en cuenta los criterios aportados por otros 

autores para la identificación de fibras sintéticas, como son la delgadez y fibrosidad del 

material (Cole et al., 2014; Free et al., 2014); la rigidez y refrigencia (Magnusson y 

Noren, 2014); mismo grosor en toda su longitud, (Hidalgo-Ruz et al., 2012; Zhao et al., 

2016) y con superficie lisa y regular (Prata et al., 2020b; Xumiao et al., 2021). 

Del total de zonas de muestreo, las ML identificadas en S13 resultaron ser todas 

MP y, por el contrario, solamente un 19,26% de las ML aisladas en S17 se identificaron 

como MP. 

La Tabla 5.1 muestra la distribución del número de ML y MP, así como los 

valores medios, a lo largo de todos y cada uno de los puntos de muestreo estudiados. No 

aparecieron diferencias con significación estadística en la concentración de ML para los 

distintos puntos de muestreo (F-test = 1,643; p = 0,090), aunque sí para la concentración 

de MP (F-test = 1,907; p = 0,041). La concentración media de MP confirmados para el 

total de estaciones muestreadas fue de 52,46 ± 5,26 MP/kg s.s. Los resultados obtenidos 

para el mar Menor son similares a los obtenidos por Novillo-Sanjuan et al. (2022) en 

playas de la costa de Valencia de 58,20 ± 13,55 MP/kg s.s., aunque se encuentran muy 

por debajo de las concentraciones encontradas en los sedimentos costeros de otras playas 

del Mediterráneo español, como por ejemplo en Islas Baleares (100,78–897,35 MP/kg 

s.s.) (Alomar et al., 2016) o en playas del delta del Ebro (422 ± 119 MP/kg s.s.) (Simon-

Sánchez et al., 2019). 

Del total de puntos de muestreo analizados, los ubicadas en el sur de la playa 

Marina del Carmolí mostraron las concentraciones máximas y mínimas de ML y MP. 

Así, en la estación supramareal S12 se dieron los valores máximos: 193,94 ± 23,01 
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ML/kg s.s y 130,85 ± 18,35 MP/kg s.s, y en la estación intermareal S13 los mínimos: 

13,01 ± 1,71 ítems/kg s.s., tanto para ML como para MP. 

 

Tabla 5.1. Distribución del número y concentración (media ± error 

estándar) de micropartículas (ML) y microplásticos (MP) para cada 

estación de muestreo analizado en sedimento costero del mar Menor 

(ítems/kg s.s.). 

Estación de 
muestreo 

ML MP 

Ítems Concentración 
(media ± SE) Ítems Concentración 

(media ± SE) 

S1 113 18,83 ± 3,45 37 6,17 ± 2,15 
S2 247 27,44 ± 3,49 145 16,11 ± 2,47 
S3 97 19,40 ± 6,33 40 8,00 ± 2,61 
S4 173 28,83 ± 4,52 73 12,17 ± 1,34 
S5 80 16,00 ± 3,72 35 7,00 ± 2,02 
S6 70 17,50 ± 2,02 22 5,50 ± 1,64 
S7 49 12,25 ± 1,71 19 4,75 ± 1,39 
S8 107 21,40 ± 5,38 76 15,20 ± 5,15 
S9 39 13,00 ± 4,32 20 6,67 ± 1,78 
S10 130 32,50 ± 7,52 57 14,25 ± 6,06 
S11 115 28,75 ± 6,83 65 16,25 ± 6,02 
S12 33 16,50 ± 2,47 22 11,00 ± 1,41 
S13 6 3,30 ± 0,71 6 3,30 ± 0,71 
S14 63 21,00 ± 0,94 14 4,67 ± 1,44 
S15 64 21,33 ± 1,66 13 4,33 ± 2,33 
S16 43 21,50 ± 3,89 29 14,50 ± 1,77 
S17 68 34,00 ± 0,00 13 6,50 ± 1,77 

 

 

Aunque ambas estaciones de muestreo, S12 y S13, están localizadas en el 

humedal litoral Marina del Carmolí, la diferencia de concentraciones podría explicarse 

por dos motivos principales: por una parte, la estación S12 está próxima a la rambla del 

Miedo, posible punto de descarga y entrada de microplásticos, tal y como han descrito 

Hengstmann et al. (2021) en sedimentos lacustres de playas con baja influencia 
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antropogénica, pero próximas a la desembocadura de un río que atravesaba zonas 

agrícolas. Por otro lado, la presencia de abundante vegetación en S12, principalmente 

carrizo (Phragmites australis) y caña (Arundo donax), podría favorecer la retención de 

MP, tal y como han descrito Battisti et al. (2020) también con la especie Arundo donax 

en la playa de Passoscuro de Roma, o Yin et al. (2021) en humedales de China, con 

concentraciones superiores de MP en las zonas donde se localizaba el cinturón vegetal 

de carrizo. En general, la vegetación actúa como elemento de contención en el que 

pueden quedar retenidos mesoplásticos y MP de mayor (Li et al., 2018; Duan et al., 

2021). La Figura 5.1 muestra un ejemplo de esto último, fotografiado en los puntos de 

muestreo S2 y S3. 

Respecto a la tipología de playa, las estaciones de muestreo situadas en playas 

naturales o seminaturales presentaron una concentración media de MP (57,65 ± 7,96 

MP/kg s.s.) más alta que las ubicadas en playas urbanas (46,79 ± 6,60 MP/kg s.s) aunque 

sin diferencias estadísticamente significativas (F-test = 1,052; p = 0,309). Nuestros 

resultados coinciden con los obtenidos por Alomar et al. (2016) para las playas de 

Mallorca y Cabrera, donde las concentraciones más altas se dieron en zonas alejadas de 

las áreas densamente pobladas, así como con los resultados de Godoy et al. (2020) para 

las playas urbanas y no urbanas de la costa de Granada. Todo esto podría indicar, que la 

concentración de MP presentes en los sedimentos de las playas del mar Menor no solo 

depende del grado de urbanización del entorno en el que se encuentran, sino que 

posiblemente influyan otras variables como el viento y las corrientes marinas que 

actuarían como impulsores en la distribución de MP (Terzi et al., 2021, Martín-Lara et 

al., 2021). Así mismo, estos resultados podrían también asociarse al efecto ocasionado 

por la limpieza y mantenimiento de playas (Constant et al., 2019; Bissen y Chawchai, 

2020; Chouchene et al., 2021), que en el caso del mar Menor se realiza a diario en playas 
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urbanas durante la época estival, pero es prácticamente inexistente en el resto de las 

playas. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.1. Fotografías de restos film plásticos enredados entre vegetación de saladar en 

Salinas de Marchamalo supralitoral (S3). Al fondo Playa Paraíso (S2). (Fecha: 26 de 

mayo de 2021). 

 

Por otro lado, cabe señalar que la concentración media de MP en las estaciones 

localizadas en la zona supramareal de las playas (S3, S8, S12 y S14) (73,87 ± 15,09 

MP/kg s.s) fue superior de forma estadísticamente significativa que la media obtenida 

en las estaciones intermareales (S1, S2, S4, S5, S6, S7, S9, S10, S11, S13, S15, S16 y 

S17) (46,51 ± 4,95 MP/kg s.s) (F-test = 4,796; p = 0,032). Otros autores como Li et al. 

(2018) obtuvieron los mismos resultados en sedimentos de playa de la bahía de Qinzhou 
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(supramareal: 76–12.852 items/kg; intermareal: 20 items/kg), mientras que en la bahía 

semicerrada de Haizhou, mar Amarillo meridional, Liu et al. (2021), obtuvieron 

resultados contrarios a los nuestros. En el mar Menor, la proximidad de las estaciones 

supramareales a zonas agrícolas y la presencia de vegetación podrían justificar estas 

diferencias, ya que según Beriot et al. (2021), la cubierta de plástico utilizado en 

agricultura en la Región de Murcia no se elimina por completo después de la cosecha, y 

al tiempo se descompone en partículas más pequeñas, dispersándose mediante el viento 

y la escorrentía (Figura 5.2). Este hecho también ha sido probado por Bayo et al. (2020) 

en el agua depurada de plantas de tratamiento de la Región de Murcia, con MP en forma 

de film procedentes de invernaderos agrícolas próximos, siendo después este agua 

reutilizada en agricultura prácticamente en su totalidad (https://www.esamur.com/) 

(95,43%). 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.2. Fotografías de cultivo acolchado en zona agrícola junto al mar Menor: (a) 

zona Mar de Cristal, (b) zona Los Nietos (S6) (Fecha: 26 de mayo de 2021). 

 

La concentración media de MP obtenida para el conjunto de las estaciones de 

muestreo no mostró diferencias con significación estadística cuando se analizaron por 

su ubicación respecto al cauce de ramblas cercanas: dentro de cauce  59,83 ± 16,45 

https://www.esamur.com/
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MP/kg s.s.; fuera de cauce  50,91 ± 5,32 MP/kg s.s. (F-test = 1,011; p = 0,318). 

Tampoco aparecieron diferencias estadísticamente significativas cuando el análisis se 

efectuó por su ubicación respecto a la subcuencas en las que se divide la laguna: cubeta 

norte  48,72 ± 11,81 MP/kg s.s.; cubeta sur: 53,67 ± 5,85 MP/kg s.s. (F-test = 0,125; 

p = 0,724), ni por la forma o tipo de playa: abierta  54,74 ± 6,71 MP/kg s.s; abierta 

con espigón: 54,33 ± 14,68 MP/kg s.s.; encajada entre obras portuarias: 42,09 ± 6,06 

MP/kg s.s. (F-test = 0,356; p = 0,702). Finalmente, el nivel de nivel de protección 

ambiental de cada punto de muestreo tampoco reportó diferencias con signficación 

estadística en las concentraciones medias de MP: playas protegidas  57,65 ± 7,96 

MP/kg s.s.; playas no protegidas 46,79 ± 6,60 MP/kg s.s (F-test = 1,052; p = 0,309). 

La identificación de las formas en el análisis de MP facilita la comprensión de 

su posible origen, y condiciona la manera en la que pueden interactuar con el medio 

biótico en el que se encuentran. Así, por ejemplo, las fibras podrían tener mayor 

facilidad de paso de estómago a intestino en peces, tal y como se discute en otros 

apartados de la presente Tesis Doctoral, mientras que los fragmentos y films ofrecen 

mayor superficie de adhesión de microorganismos, fármacos u otro tipo de 

contamintante, pudiendo actuar como vectores de transmisión y transporte (Huang et 

al., 2020; González-Pleiter et al., 2021; Martínez-Campos et al., 2021). 

La concentración media de cada una de las formas encontradas en el sedimento 

costero del mar Menor fue de: 22,95 ± 3,77 FR/kg s.s.; 18,81 ± 3,77 FB/kg s.s.; 8,98 ± 

1,78 FI/kg s.s. y 1,71 ± 0,49 BD/kg s.s., siendo los porcentajes de FB y MPP del 64,13% 

y 35,86%, respectivamente. En general, y tal y como se refleja en la Tabla 5.2, los 

resultados obtenidos son similares a los reportados en otras zonas del Mediterráneo, 

donde la forma de microesférula se presenta con el porcentaje más bajo, y los 

fragmentos y fibras con los más altos (Fagiano et al., 2022), así como con los obtenidos 
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en sedimentos costeros en Baja California (Piñon-Colin et al., 2018); o en el playas del 

mar Caribe y Pacífico tropical (Alvarez-Zeferino et al., 2020); del mar Caspio (Manbohi 

et al., 2021) o en playas de la costa de Chennai, en India (Venkatramanan et al., 2022). 

 

Tabla 5.2. Porcentajes de formas de MP identificados en sedimentos costeros del 

Mediterráneo. 

Lugar de muestreo Formas Referencia 

Playas de Eslovenia 
Infralitoral  fibra (96%), fragmento 

(21%), film (4%) 
Litoral  fibra (75%), film (4%) 

Laglbauer et al. (2014) 

Islas Baleares fibra, fragmento Alomar et al. (2016) 

Costa de Crimea 
(mar Negro) fragmento (60%) Sibirtsova (2016) 

Costa norte de Túnez fibra, fragmento, styrofoam, film, 
pellet Abidli et al. (2018) 

Costa del Líbano Pellet Kazour et al. (2019) 

Playas del delta del 
Ebro fibra (89,5%), fragmento, film Simon-Sánchez et al. 

(2019) 

Costa de Italia fragmento (95%) Piehl et al. (2019) 

Costa de Granada microesfera, fragmento Godoy et al. (2020) 

Golfo de Annaba 
(Argelia) 

fibra (70%), fragmento (21%), pellet 
(5%), film (2%), foam (2%) Tata et al. (2020) 

Costa norte de Irán 
(mar Caspio sur) fibra, fragmento, film Mehdinia et al. (2020) 

 

En el analisis individual de las estaciones de muestreo, la estación S8 presentó 

el mayor número de MPP (16 %) seguido de S16 (12%), mientras que, para las fibras, 

fue en S12 donde se encontró el mayor porcentaje del total de estaciones (26%), seguido 
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de S4 y S11, con porcentajes del 8% cada una de ellas, siendo bastante similar la 

proporción de MPP y FB para el resto de los puntos de muestreo. La Figura 5.3 muestra 

que en 10 de las 17 estaciones de muestreo (58,82%), los MP aparecieron representados 

por las 4 formas identificadas, en 6 de ellas (35,29%) no aparecieron microesférulas, y 

en las muestras recogidas en S13, solamente se aislaron fibras. En 9 estaciones de 

muestreo (S1, S3, S4, S5, S7, S12, S13, S15, S17), la forma predominante fue la fibra, 

con frecuencias que variaron entre un mínimo de 38,75% en la estación S3 y un máximo 

de 100% en la estación S13; mientras que, en el resto de ellas, fue la forma fragmento 

la más abundante, con porcentajes comprendidos entre el 36,59% (S6) y el 74,82% 

(S16). 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.3. Porcentaje acumulado de formas por kg de sedimento seco analizado para 

cada una de las estaciones de muestreo del mar Menor (FB: fibra; FR: fragmento, FI: 

film; BD: microesférula). 

 

El análisis estadístico reveló que solo para la forma fibra, las diferencias de 

concentración en las diferentes estaciones de muestreo fueron estadísticamente 

significativas (F-test = 2,052; p = 0,026). La prueba de diferencias mínimas 
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significativas Fisher (LSD test) confirmó que estas diferencias se dieron entre la estación 

S12 (88,58 ± 11,28 FB/kg s.s.) y el resto de estaciones, tal y como se muestra en la Tabla 

5.3. Estos resultados pueden relacionarse con el uso más reducido de la playa donde se 

ubica la estación S12 respecto del resto de playas establecidas en las otras estaciones de 

muestreo. Se trata de una playa aislada, debido a la vegetación principalmente carrizal 

y de saladar, que dificulta el acceso a pie a la misma, reduciendo también la superficie 

de arena libre disponible, aunque es zona habitual de pesca recreativa y deportiva. 

 

Tabla 5.3. Concentración (media ± error estándar) 

de la forma fibra en cada una de las estaciones de 

muestreo de sedimento costero del mar Menor. 

Estaciones de muestreo Concentración 

S1 13,38 ± 6,20 
S2 14,69 ± 5,58 
S3 20,90 ± 9,74 
S4 26,81 ± 9,39 
S5 17,93 ± 6,89 
S6 9,83 ± 13,98 
S7 18,18 ± 9,14 
S8 15,74 ± 6,77 
S9 12,84 ± 7,26 
S10 21,31 ± 6,73 
S11 28,93 ± 11,11 
S12 88,58 ± 11,28 
S13 13,01 ± 1,71 
S14 6,17 ± 5,04 
S15 13,35 ± 10,90 
S16 12,85 ± 9,09 
S17 13,68 ± 9,68 

 

La concentración media de las distintas formas identificadas en el sedimento 

costero del mar Menor no mostró diferencias estadísticamente significativas cuando se 

analizó atendiendo al grado de antropización, su situación dentro o fuera del cauce de 
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ramblas, la subcuenca en las que se incluyen, la forma de la playa, ni su nivel de 

protección ambiental. Sin embargo, para el conjunto de estaciones ubicadas en las zonas 

supramareales, la concentración media de film (20,87 ± 4,86 FI/kg s.s.) presentó 

diferencias estadísticas significativas respecto a la obtenida en las estaciones 

intermareales (5,68 ± 1,55 FI/kg s.s.) (F-test = 3,292; p = 0,000) (Figura 5.4). La 

proximidad a las áreas agrícolas del mar Menor y la presencia de vegetación natural en 

las estaciones supramareales podría ser la causa de estas diferencias, ya que hay diversos 

estudios que señalan eficiencias de retención de MP del 50% en humedales naturales 

(Sarkar et al., 2021) y entre 81.63% y 100% en humedales artificiales (Chen et al., 

2021). 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.4. Concentración media de las formas identificadas por kg de sedimento seco 

analizado en estaciones de muestreo supramareales e intermareales del mar Menor. 

 

5.1.2 Concentraciones según tamaño y color 

El tamaño de los MP influye en su comportamiento en el medio ambiente; así, a los de 

tamaño más pequeño se les atribuye un mayor potencial para causar efectos negativos 



Capítulo 5. Resultados y Discusión   Dolores Rojo Campillo 

124 

sobre organismos y ecosistemas (Sarkar et al., 2021; Singh et al., 2021; Yin et al., 2021). 

En nuestro estudio, el tamaño de los MP varió desde las 100 µm para una fibra 

identificada en la estación S4, hasta los 12,50 mm para otra procedente de la estación 

S7, siendo el tamaño medio para el conjunto los MP aislados en sedimentos costeros del 

mar Menor de 1,56 ± 0,06 mm. Se trata de un tamaño similar al obtenido por Lots et al. 

(2017) en muestras de la zona oeste del Mediterráneo (1,43 ± 0,22 mm), y ligeramente 

superior al tamaño de los MP de las muestras de la zona este (1,20 ± 0,16 mm). 

Por estación de muestreo, la S7 presentó el tamaño medio de MP más elevado 

(2,91 ± 0,74 mm) y S17 el tamaño medio más pequeño (1,00 ± 0,05 mm), tal y como se 

muestra en la Figura 5.5. 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.5. Gráfico de cajas y bigotes del tamaño medio de MP para cada estación de 

muestreo del mar Menor. 

 

El análisis estadístico de los datos mostró diferencias estadísticamente 

significativas en el tamaño medio de los MP de las estaciones muestreadas (F-test = 

4,603; p = 0,000), por lo que se realizó la prueba de diferencias mínimas significativas 

Fisher (LSD test), que reveló diferencias significativas entre el tamaño medio de los MP 
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obtenidos en la estaciones S7 (2,91 ± 0,25 mm), S10 (2,67 ± 0,25 mm), y S12 (2,67 ± 

0,47 mm) respecto al resto de estaciones, excepto con S13 (2,42 ± 0,58 mm)(p = 0,000). 

Además, se observó una correlación negativa y estadísticamente significativa 

entre el tamaño medio de los MP y el diámetro de partícula del sedimento (r=-0,488; 

p= 0,047), es decir a menor tamaño de partícula de arena mayor es el tamaño medio del 

MP aislado, lo que podría justificar las diferencias estadísticas encontradas entre las 

distintas estaciones de muestreo (Figura 5.6). 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.6. Distribución del tamaño medio de grano según clasificación de Udden- 

Wentworth para cada estación de muestreo del mar Menor. 

 

No obstante, se debe considerar que desde el primer episodio de “sopa verde” 

acontecido en la laguna en el año 2016, el uso turístico y deportivo a pie de playa, que 

favorece los procesos de fricción y abrasión, se ha visto reducido drásticamente en S10, 

tal y como ocurre en las playas donde se ubican las estaciones S7, S12 y S13 

caracterizadas por su bajo grado ocupación. Sin embargo, el resto de estaciones no se 

han visto tan afectadas por los episodios de eutrofización, y mantienen una elevada 
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ocupación sobre todo en época estival. Godoy et al. (2020) también indicaron la relación 

entre el tamaño medio de los MP con el tamaño de grano del sedimento; en su caso, el 

menor tamaño de MP obtenido respecto a otros lugares del Mediterráneo estaría 

relacionado con un aumento de la fricción y la abrasión de los MP en las playas de 

Granada causada por el gran tamaño del sedimento. 

En 2016, el CEDEX realiza en España el I Programa de Seguimiento de 

Micropartículas en Playas (Buceta et al., 2017), estableciéndose 9 rangos de tamaño 

para los MP: <200 μm, 200–400 μm, 400–600 μm, 600–800 μm, 800–1000 μm, 1–2 

mm, 2–3 mm, 3–4 mm y 4–5 mm.1-2 mm, 2-3 mm, 3-4 mm y 4-5 mm. Se considera 

siempre como longitud de la partícula la máxima, independientemente de su forma. De 

acuerdo con esta clasificación, el número mínimo de rangos obtenidos en nuestras 

estaciones de muestreo del mar Menor fue 5, y tan solo las estaciones S4 y S5 (11,76% 

del total de estaciones) presentaron todos los rangos, tal y como se observa en la Figura 

5.7. 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.7. Porcentaje acumulado de MP según rango de tamaño para cada estación de 

muestreo del mar Menor. 
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El rango de tamaño mas abundante fue el comprendido entre 1–2 mm (27,84%), 

excepto para las estaciones S2, S14 y S17, que mostraron mayor cantidad de MP en el 

rango 400–600 µm, 200–400 µm y 600–800 µm, respectivamente. Prácticamente la 

mitad de los MP aislados presentó un tamaño menor o igual a 1 mm (49,71%), y el resto 

superior a 1 mm (50,29%), siendo el tamaño menos frecuente el inferior a 200 µm 

(0,58%). Estos resultados son similares a los obtenidos por Blašković et al. (2018) en 

MP de sedimentos de playas próximos al estuario del río Cecina, en Italia, con tamaños 

medios que oscilaron entre 933,3 y 2.540,6 µm; o a los obtenidos por Rasta et al. (2020) 

en el sur del mar Caspio, donde los MP de tamaño comprendido entre 1–2 mm fueron 

los mas abundantes. Sin embargo, son superiores a los presentados en otras playas 

españolas como, por ejemplo, en sedimentos de la desembocadura del delta del Ebro, 

donde se identificó el tamaño comprendido entre 200 y 500 µm como el más abundante 

(Simon-Sánchez et al., 2019). En playas bañadas por mares y océanos abiertos, como 

en Auckland (Nueva Zelanda), los MP presentaron mayoritariamente tamaños 

comprendidos entre 300 y 1000 µm (Bridson et al., 2020), y en la costa Rhode Island 

(USA), los MP presentaron tamaño <400 µm (Cashman et al., 2022). El mayor tamaño 

medio de MP aislados en el mar Menor podría relacionarse con un período corto de 

exposición a los mecanismos de degradación bióticos y abióticos (Castro et al., 2020) 

dada la función de sumidero que ejercen las playas para los MP (Edo et al., 2019). 

En cuanto a la relación tamaño-forma, el grupo de las fibras presentó el valor 

medio más alto (2,00 ± 0,13 mm), seguido de film (1,60 ± 0,16 mm), fragmento (1,25 ± 

0,07 mm), y en último lugar las microesferas (1,04 ± 0,24 mm). Aparecieron diferencias 

estadísticamente significativas entre el tamaño de las diferentes formas de los MP (F-

test = 10,600; p= 0,000), siendo el tamaño medio de las fibras superior al de fragmentos 

(p = 0,000), films (p = 0,033),  y microesférulas (p = 0,005). Tal y como se muestra en 
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la Figura 5.8, las fibras presentaron frecuencias más altas para el tamaño comprendido 

entre 1–2 mm (41,00 %), seguido de 3–4 mm (13,81 %) y 4–5mm (12,97 %), mientras 

que los fragmentos aparecieron mayoritariamente en el rango 400–600 μm (21,59%) y 

1–2 mm (20,00%), los films en el rango 1–2mm (25,00%) y 200–400 μm (18,52%), y 

el 50% de las microesferas en el rango comprendido entre 200–400 μm. 

Para el total de formas identificadas, los MP con tamaño superior a 1 mm se 

distribuyeron casi por igual entre fibras (48,70%) y el resto de microplásticos 

particulados (51,30%) destacando dentro de este último grupo la forma fragmento 

(33,91%). Por su parte, las partículas de tamaño inferior a 1 mm se correspondieron 

mayoritariamente con microplásticos particulados (79,18 %), siendo de nuevo los 

fragmentos la forma más reconocida (58,06%). 

 

 

 

* 

 

* 

 

 

Fig. 5.8. Porcentaje acumulado de formas según rangos de tamaño en sedimentos 

costeros del mar Menor. 
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Se identificaron un total de 13 colores diferentes, siendo los más abundantes: 

blanco (26,42%), azul (22,79%) y beige (17,42%), seguidos de marrón (8,71%), rojo 

(5,37%), negro (5,22%), naranja (5,08%), ámbar (3,34%) y verde (2,47%). Respecto a 

la relación color-forma, en la Figura 5.9 se observa que el 54,55% de las fibras fueron 

de color azul, mientras que el resto de las formas aparecieron mayoritariamente en color 

blanco (26,35% FR, 48,15% FI y 37,50% BD). El 61,25% de los MP eran opacos y el 

38,75% transparente, correspondiendo estos últimos principalmente a la forma film 

(59,26%). 

La diversidad de colores observada en las muestras de sedimentos costeros del 

mar Menor podría reflejar la variabilidad de las fuentes de entrada (de Haan et al., 2019). 

Según Kumar y Varghese (2021), las redes de pesca de polietileno se fabrican 

principalmente con fibras de color azul o verde, mientras que las redes de pesca de 

nailon se fabrican con fibras transparentes. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.9. Distribución de colores según forma para los MP aislados en estaciones de 

muestreo del mar Menor. 
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Por su parte, Yin et al. (2021) atribuyen los MP transparentes al uso de productos 

desechables. Además, la abundancia de colores claros podría relacionarse directamente 

con el tiempo de exposición al medio, tal y como parece ocurrir en MP flotantes de los 

océanos (Martí, 2019). En general, los resultados obtenidos en la presente Tesis 

Doctoral son similares a los publicados en otras playas del Mediterráneo (Tziourrou et 

al., 2019), Índico (Bissen y Chawchai, 2020; Kor et al., 2020; Jeyasanta et al., 2020), 

Pacífico (De-la-Torre et al., 2020a; Alvarez-Zeferino et al., 2020) o Atlántico 

(Mazariegos-Ortíz et al., 2020; Hernández-Sánchez et al., 2021), donde el blanco fue 

también el color predominante. 

 

5.1.3 Tamaño de grano de sedimento costero y su relación con la 

distribución de microplásticos 

La distribución de tamaño de grano para las distintas playas muestradas en el Mar Menor 

presentó diferencias estadísticamente significativas en los parámetros SSA, APD y 

Span, según se tratara de playas naturales o urbanas, tal y como se muestra en la Tabla 

5.4. 

 

Tabla 5.4. Valor (media ± error estándar) del área superficial específica 

(SSA), diámetro medio de partícula (APD) y Span correspondientes a 

sedimento costero de playas naturales y urbanas del mar Menor. 

Tipo de playa SSA (m2/g) APD (µm) Span 

Natural 0,0345 ± 0,0061 273,0877 ± 14,3435 1,6756 ± 0,1026 
Urbana 0,0184 ± 0,0005 337,4288 ± 9,5944 0,9261 ± 0,0505 
F-test 6,287 13,394 40,571 
p 0,016 0,001 0,000 
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Según se observa en la Tabla 5.4, las playas naturales presentaron un valor medio 

de APD más bajo y un Span más alto que las urbanas, con diferencias estadístivamente 

significativas, lo que indica una falta de homogeneidad en el tamaño de partícula de 

grano de sedimento costero en aquellas, que podría estar relacionado con diferencias, 

también estadísticamente significativas, en la frecuencia de volumen (Figura 5.10a) y la 

evolución en la distribución acumulada (Figura 5.10b). 

El tamaño de grano de sedimento costero de playas naturales mostró una 

marcada bimolidad en su distribución, posiblemente debido a una mezcla de partículas 

de poblaciones diferentes, que ajustaba bien sus datos a un modelo de tipo cúbico (R2 = 

0,974; F-test = 98,251; p = 0,000). 

La bimodalidad menos marcada en el tamaño de grano de sedimento costero de 

playas urbanas podría atribuirse a la presencia de restos de conchas de animales 

bivalvos, tal y como indicaron Muzuka y Shaghude (2000) para la playa de Msasani en 

Tanzania, junto con un ajuste peor al anterior a un modelo de tipo cúbico (R2 = 0,925; 

F-test = 32,933; p = 0,000). 

A pesar de estas variaciones en la distribución de tamaño de grano de sedimento, 

no se observaron diferencias con significación estadística entre la concentración media 

de MP y el tamaño de partícula de sedimento para todos y cada uno de los puntos de 

muestreo del mar Menor (F-test = 1,311; p = 0,285), resultado similar al propuesto por 

Browne et al. (2011) y Mathalon y Hill (2014) para sedimentos costeros intermareales, 

y Peng et al. (2017) en sedimentos del estuario del río Yangtsé en China. Como ya se 

ha comentado, las playas del mar Menor no son las típicas playas dominadas por olas, 

y las corrientes de convección, las escorrentías y los cambios en el nivel del mar 

Mediterráneo, debidos a mareas y variaciones atmosféricas, deben de tener una mayor 

influencia en la distribución espacial de MP. 
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Fig. 5.10. (a) Frecuencia de volumen (%) y (b) Distribución acumulada de tamaño de 

partícula de sedimento costero para playas naturales y urbanas del mar Menor. 
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Sin embargo, sí se observó que las FB aumentaban en muestras con alto 

porcentaje de partículas de mayor tamaño (r = 0,464; p = 0,003) y, por el contrario, 

disminuían cuando aumentaba el número de partículas de sedimento costero de tamaño 

más pequeño (r = –0,337; p = 0,033), lo que indicaba que sedimentos de más de 2 mm 

eran más favorables a retener FB que los de tamaño inferior. 

Por lo general se relaciona una mayor abundancia de MP con menor tamaño de 

sedimento (Corcoran et al., 2020; Falahudin et al., 2020), aunque también son muchos 

los autores que indican que no hay relación entre la concentración de MP y el tamaño 

de grano (Alomar et al., 2016; Peng et al., 2017) o que también estarían implicadas otras 

variables ambientales como hidrodinámica, la forma de la playa, contenido en COT, etc. 

(Hitchcock y Mitrovic, 2019; Jaubet et al., 2021; Mendes et al., 2021). Lo et al. (2018) 

encontraron más deposición de MP en playas con sedimento costero más fino, debido a 

una menor energía de las olas. Así mismo, Jaubet et al. (2021) y Schröder et al. (2021) 

indicaron que, para las formas FB y FR, el tamaño de grano fue determinante en su 

abundancia, relacionándose en todos los casos con tamaño de sedimento fino. Por su 

parte, Ling et al. (2017) hablan de una fuerte relación positiva entre FB y aumento de la 

exposición a las olas. En cualquier caso, la energía de las olas en el mar Menor es baja 

en comparación con el mar Mediterráneo, por lo que las fibras, flotantes y ligeras, 

pueden depositarse sobre partículas de sedimento costero de mayor tamaño y 

permenecer en ellas por más tiempo. 

 

5.1.4 Concentraciones según tipo de polímero 

Se han identificado un total de 18 tipos de polímeros diferentes, de forma idéntica a la 

publicada por Novillo-Sanjuan et al. (2022) en las playas de Valencia, aunque, en el 
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caso del mar Menor, 9 de ellos en un porcentaje inferior al 1%. A pesar de esto, el 

número es superior al obtenido en sedimentos de playas de otras zonas del Mediterráneo: 

Korez et al. (2019) encontraron de 8 tipos de polímeros, y Yabanli et al. (2019) y 

Missawi et al. (2020) identificaron 7 y 6 tipos de polímeros, respectivamente. 

De igual forma, nuestros resultados también son superiores a los obtenidos en 

sedimentos costeros de otros mares cerrados, como el mar Negro y mar Caspio, donde 

se han identificado solo 2 tipos de polímeros plásticos (Sibirtsova 2016; Mehdinia et al., 

2020), así como en otras zonas costeras fuera del Mediterráneo, donde se identificaron 

entre 3 y 4 tipos de polímeros diferentes (Piñon-Colin et al., 2018; Kor et al., 2020, 

González-Hernández et al., 2020). Estas diferencias podrían relacionarse con las 

diferentes disoluciones empleadas en la separación por densidad en los distintos 

estudios, demostrando así la necesidad de establecer protocolos estandarizados para la 

extracción e identificación de MP en sedimentos costeros. 

La estación S15 presentó el menor número de polímeros, con solo 2 tipos, 

mientras que en la estación S5 se identificaron 12 tipos distintos, tal y como se indica 

en la Tabla 5.5, donde también se muestra la concentración media más alta de cada 

polímero y la estación de muestreo donde apareció. 

De los 18 grupos identificados, el LDPE fue el polímero constituyente del 

43,21% de los MP analizados, encontrándose en 15 de las 17 estaciones de muestreo. 

Además, presentó la concentración media más alta en diez estaciones de muestreo, 

aunque sin diferencias estadísticamente significativas (F-test = 1,630; p = 0,093). 

La estación S8 (supramareal) presentó la concentración media mas alta, con 

46,57 ± 16,52 LDPE/kg s.s., mientras que la estación S7 (intermareal), localizada en la 

misma playa, mostró una de las concentraciones medias más bajas para este polímero: 

3,37 ± 2,91 LDPE/kg s.s. La proximidad de la estación S8 al punto de descarga de la 
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rambla de Mendoza, que recibe la escorrentía de zonas mineras y agrícolas, junto con la 

presencia de vegetación de humedal retenedora de plásticos y microplásticos, como ya 

se ha comentado, podría explicar esta diferencia de concentraciones, probando también 

su procedencia terrestre. 

 

Tabla 5.5. Grupos de polímeros identificadas en cada estación de muestreo, incluyendo la 

concentración media más alta (item/kg s.s.) de cada uno de ellos en la estación donde apareció. 

Polímero Estaciones de muestreo 

 S1 S2 S3 S4 S5 S6 S7 S8 S9 S10 S11 S12 S13 S14 S15 S16 S17 

ACRIL 
 

● 
● 

6,76 
 

● 
  

● ● 
 

●   ●  ● 
 

BIOPOL            ● 
8,71      

CAUCHO     ● 
0,98             

HDPE ● ● ● ● ●  ● ● 
14,70 ● ● ● ●  ● ●   

LDPE ● ● ● ● ●  ● ● 
46,57 ● ● ● ●  ● ● ● ● 

MUF  ● 
1,25 

  ●             

NYL     ● ●      ● 
21,46 

     

PEP ● ●         ●      ● 
2,64 

PEST ● ● ●  ●      ●     ● ● 
5,37 

PET      ● 
2,53            

PMP     ● 
0,98             

PC        ● 
6,15          

POLISIL     ● 
0,87             

PP ● ● ● ● ●   ● 
15,25  ● ●       

PS ● ●   ● ● ●  ● ● ●   ● 
6,96    

PV  ● ● ● ● ● ●  ● ● ●     ● 
50,18 ● 

TEFLON  ●         ●   ● 
2,06 

 ●  

TENAX 
● 

0,76 
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El segundo tipo de polímero más abundante fue el polietileno de alta densidad 

(HDPE), que apareció en 13 de las 17 estaciones de muestreo y supuso el 14,98 % del 

total de MP analizados. De nuevo, la concentración más alta se obtuvo para la estación 

supramareal S8 (14,70 ± 7,21 HDPE/kg s.s.) y la más baja en la estación S5 (0,98 ± 0,88 

HDPE/kg s.s.), aunque estas diferencias no fueron estadísticamente significativas (F-

test = 1,236; p = 0,274). 

Tal y como sucede en el resto del Mediterráneo, el PE es también el polímero 

más abundante en el mar Menor (51,19%). Los resultados de la presente Tesis Doctoral 

para este polímero son comparables a los obtenidos en sedimentos de la laguna de 

Venecia, donde apareció en un 48,4 % (Vianello et al., 2013) o en sedimentos de la 

costa de Argelia, donde Tata et al. (2020) publicaron valores del 48%. Sin embargo, son 

sensiblemente más altos a los obtenidos en otros mares cerrados como el mar Negro, 

donde Sibirtsova (2016) obtuvo valores del 15% para la familia del polietileno. Sin 

embargo, nuestros resultados son ligeramente inferiores a los indicados por Missawi et 

al. (2020) para la costa de Túnez, con valores comprendidos entre 63-67% según el 

tamaño de partícula, o a los obtenidos por Edo et al. (2019) en sedimentos de la isla La 

Graciosa, con valores de PE del 63%. 

El PV constituyó el tercer grupo más abundante del total de MP analizados en el 

mar Menor (12,73%). Se trata de un polímero utilizado, entre otros usos, en los 

revestimientos de protección anticorrosiva de compuestos y estructuras navales (Zhu et 

al., 2007; Thostenson et al., 2009; Palomba et al., 2021), por lo que no es de extrañar 

su presencia en los sedimentos costeros del mar Menor, apareciendo en 11 de las 17 

estaciones de muestreo. Así ocurre en S16 (50,18 ± 35,49 PV/kg s.s.), S6 (16,35 ± 11,29 

PV/kg s.s.) y S11 (5,56 ±3,53 PV/kg s.s.), donde se encontraron las concentraciones 

medias más altas. El análisis de la varianza mostró diferencias estadísticamente 
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significativas en la concentración de PV de estas tres estaciones de muestreo frente al 

resto (F-test = 14,050; p = 0,000). Los puntos de muestreo en los que no apareció PV se 

ubican en playas naturales, a excepción de S1. No se han encontrado muchos estudios 

en el Mediterráneo que informen de la presencia de PV en sedimentos de playas; Kazour 

et al. (2019) obtuvieron porcentajes del 2% en sedimentos de playas de la costa libanesa 

y Yabanli et al. (2019) informaron de porcentajes de 4,1% para PVCD. Fuera del mar 

Mediterráneo, los porcentajes de PV, en muchos casos en forma de PVC, son similares 

a los obtenidos en el mar Menor (Blumenröder et al., 2017; Jeyasanta et al., 2020), 

seguramente también procedentes de residuos de enmbarcaciones. 

El resto de grupos de polímeros fueron PP (8,78 %), ACRIL (4,98%), PS 

(4,21%), PEST (2,80%), NYL (2,22%), PC (1,30%) y PEP (1,15%), y los 8 tipos 

restantes: TEFLON, BIOPOL, MUF, PET, CAUCHO, PMP, TENAX y POLISIL, 

aparecieron con una frecuencia menor al 1%, La Tabla 5.6 recoge las concentraciones 

medias y el porcentaje de cada tipo de polímero identificado por kilogramo de sedimento 

seco analizado, para el conjunto de las estaciones de muestreo. 

Respecto al PP, cabe señalar que nuestros resultados son similares a los 

obtenidos por Piehl et al. (2019) en los sedimentos de las playas del delta del río Po 

(Italia), con valores que oscilaron entre 6,50% y 13,70%, aunque inferiores a los 

obtenidos en otras playas del Mediterráneo ocalizadas en Trípoli, Beirut y Sidón, en la 

costa libanesa, donde se han publicado valores de PP en sedimentos costeros 

comprendidos entre el 43% y el 55% (Kazour et al., 2019). También son inferiores al 

18% encontrado por (Manbohi et al. (2021) en el mar Caspio. 
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Tabla 5.6. Concentración (media ± error estándar) y distribución 

porcentual de cada uno de los grupos de polímeros identificados en 

sedimentos costeros del mar Menor. 

Polímero Concentración (media ± SE) Porcentaje 

LDPE 14,84 ± 2,78 43,21 
HDPE 5,23 ± 1,00 14,98 
PV 4,37 ± 1,72 12,73 
PP 3,01 ± 1,07 8,78 
ACRIL 1,71 ± 0,74 4,98 
PS 1,45 ± 0,42 4,21 
PEST 0,96 ± 0,34 2,80 
NYL 0,76 ± 0,52 2,22 
PC 0,45 ± 0,33 1,30 
PEP 0,39 ± 0,18 1,15 
TEFLON 0,27 ± 0,13 0,77 
BIOPOL 0,25 ± 0,25 0,74 
MUF 0,23 ± 0,13 0,66 
PET 0,15 ± 0,10 0,43 
CAUCHO 0,07 ± 0,07 0,21 
PMP 0,07 ± 0,07 0,21 
TENAX 0,07 ± 0,07 0,19 
POLISIL 0,06 ± 0,06 0,18 

 

De nuevo, la ausencia de un método estandarizado de extracción e identificación 

de polímeros en MP, así como las diferencias en el número de ítems que se someten a 

identificación química, condiciona el número número de familias o grupos de polímeros 

reconocidos, lo que podría explicar estas diferencias. En general, las concentraciones 

más altas de los distintos grupos de polímeros son reflejo de una mayor demanda social, 

al ser catalogados como los más empleados y, por tanto, los que más residuos generan, 

siendo evidente siempre su presencia en distintos estudios relacionados con sedimentos 

marinos (Sagawa et al., 2018; Simon-Sánchez et al., 2019). Además, la presencia de PE 

podría estar también relacionada con el consumo de plástico asociado a la intensa 

actividad agrícola cercana a las estaciones de muestreo, así como por sus propiedades 
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físicas, como la densidad, que le permitiría flotar en medio acuoso, respecto a otros 

polímeros más densos que tenderían a hundirse, aumentando su posibilidad de ser 

transportado (Alvarez-Zeferino et al., 2020). 

En cuanto a la forma de los polímeros identificados, solo los polímeros LDPE y 

PV aparecieron bajo las cuatro formas identificadas en los sedimentos consteros del mar 

Menor, aunque la más abundante fue la forma fragmento, tal y como ocurrió para el 

resto de los polímeros, excepto ACRIL, NYL y POLISIL, en los que la forma film 

resultó la predominante. También cabe destacar los polímeros PET, PMP, BIOPOL, 

CAUCHO, POLISIL y TENAX, que solo aparecieron bajo una forma (Figura 5.11). 

Nuestros resultados son similares a los obtenidos por Ding et al. (2020) en suelos 

agrícolas, donde los FR estaban constituidos principalmente por PV y PE, procedente 

de embalajes agrícolas y mangueras de riego, y las FB se correspondieron con PET, 

procedente de lodos y aguas de depuradora reutilizada en agricultura como abonos y 

agua de riego. El Anexo IV.A muestra ejemplos de los polímeros plásticos y formas 

encontradas en las distintas estaciones de muestreo del mar Menor. 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.11. Porcentaje acumulado de formas según grupos de polímeros indentificados 

en sedimentos costeros del mar Menor. 
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El análisis estadístico de los datos en función de la ubicación de las estaciones 

de muestreo mostró diferencias significativas en la concentración media de 9 grupos 

poliméricos, tal y como se muestra en la Figura 5.12 y Figura 5.13 (parámetros 

estadísticos incluidos en las figuras). 

Así, los polímeros HDPE, NYL y PC presentaron concentraciones medias más 

altas para el conjunto de las estaciones supramareales (9,10 ± 3,00 HDPE/kg s.s.; 2,86 

± 2,27 NYL/kg s.s.; 2,05 ± 1,42 PC/kg s.s.) respecto a las intermareales (4,16 ± 0,91 

HDPE/kg s.s.; 0,18 ± 0,12 NYL/kg s.s.; 0 PC/kg s.s.) (Figura 5.12a). 

En el conjunto de estaciones situadas en el cauce de ramblas, la concentración 

media de MP identificados como PS y PC fue más alta (3,29 ± 1,28 PS/kg s.s.; 2,56 ± 

1,75 PC/kg s.s.) que la obtenida para el conjunto de estaciones ubicadas fuera de cauce 

(1,06 ± 0,41 PS/kg s.s.; 0 PC/kg s.s.) (Figura 5.12b), y para el grupo de estaciones de 

muestreo situadas en la cubeta norte, la concentración media de los grupos de polímeros 

NYL (3,07 ± 2,42 NYL/kg s.s.) y BIOPOL (1,24 ± 1,20 BIOPOL/kg s.s.) fue superior 

que  para la cubeta sur (0,17 ± 0,12 NYL/kg s.s. y 0 BIOPOL/kg s.s.) (Figura 5.12c). 

Además, tal y como se muestra en la Figura 5.13, los polímeros PV y PET, 

resultaron más abundantes en las playas abiertas con espigón (17,53 ± 10,01 PV/kg s.s., 

1,01 ± 0,64 PET/kg s.s.), respecto a las abiertas (1,91 ± 0,72 PV/kg s.s., 0 PET/kg s.s.) 

o a las encajadas entre obras portuarias (3,17 ± 2,24 PV/kg s.s., 0 PET/kg s.s.) (Figura 

5.13a). Finalmente, los polímeros LDPE, HDPE, NYL y PP presentaron diferencias 

estadísticamente significativas según el número de figuras de protección y según la 

figura de protección específica LIC. Así, los resultados obtenidos muestran que la 

concentración media de NYL fue superior para el conjunto de estaciones con 3 figuras 

de protección (4,29 ± 3,31 NYL/kg s.s.) respecto a las estaciones con 5 (p = 0,008) ó 

ninguna figura de protección (p = 0,010) (Figura 5.13b) 
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Fig. 5.12. Diferencias estadísticamente significativas en la concentración media de 

distintos grupos de polímeros, según: (a) localización de la estación de muestreo; (b) 

ubicación según el cauce; y (c) situación de la cubeta. 
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Fig. 5.13. Diferencias estadísticamente significativas en la concentración media de 

distintos grupos de polímeros, según: (a) morfología de la playa; (b) número de 

figuras de protección; y (c) LIC-NO LIC. 
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En el caso del LDPE, la concentración media más alta apareció en playas con 5 

figuras de protección (26,05 ± 5,65 LDPE/kg s.s.) respecto a las estaciones ubicadas en 

zonas con 3 (7,34 ± 2,22 LDPE/kg s.s., p = 0,030), 1 (4,84 ±2,35 LDPE/kg s.s.) y no 

protegidas (10,21 ± 3,71 LDPE/kg s.s., p = 0,011). Este último polímero también resultó 

mas abundante en las estaciónes con la figura de protección LIC respecto a las no LIC 

(LIC: 26,05 ± 5,65 LDPE/kg s.s., NO LIC: 9,23 ± 2,72 LDPE/kg s.s.) junto con los 

polímeros de HDPE y PP (LIC: 8,29 ± 2,06 HDPE/kg s.s.; 6,12 ± 2,94 PP/kg s.s.; No 

LIC: 3,70 ± 1,01 HDPE/kg s.s.; 1,46 ± 0,50 PP/kg s.s.). (Figura 5.13c). 

Los polímeros HDPE y PC, son comúnmente utilizados, entre otros, como 

materiales de envasado y embalaje de productos agrícolas, tuberías, cubiertas de 

invernaderos, en materiales de construcción, industria del automóvil y componentes 

electrónicos (Bai et al., 2020; Plastics Europe 2021). 

Por su parte, el NYL, además de su uso en hilos de pesca y textil, se utiliza como 

film en la industria alimentaria (Patchaiyappan et al., 2020), por lo que la presencia de 

este tipo de polímeros en las estaciones supramareales podría deberse, por un lado, a 

que estas estaciones conservan vegetación y se localizan en zonas cuyas áreas 

adyacentes se encuentran ocupadas por cultivos, por lo que sería fácil recibir este tipo 

de MP por dispersión aérea, o bien por escorrentías, y que quedaran retenidos en la 

vegetación, ya que las raíces podrían atrapar e inmovilizar los MP (Latiff y Faridah-

Hanum, 2014). Algunas de las estaciones supramareales son además zonas habituales 

de pesca deportiva o, como es el caso de las estaciones de la cubeta norte, están próximas 

al puerto pesquero y lonja del mar Menor, siendo el desgaste, pérdida o abandono de los 

aparejos y las redes de pesca una fuente importante de NYL (Naji et al., 2017b). 

Por su parte, las ramblas constituyen una fuente de entrada de MP en los entornos 

costeros (Hitchcock, 2020; Ockelford et al., 2020), por lo que es posible que la 
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escorrentía procedente de zonas urbanas y que contiene MP aporte polímeros propios 

de áreas más industrializadas como el PS (Tiwari et al., 2019; Mazariegos-Ortíz et al., 

2020). 

El PET es la resina más común de la familia del poliéster, y se utiliza en fibras 

para ropa y envases, lo que indica un origen urbano de estos residuos (Naji et al., 2017a, 

Bayo et al., 2022), también relacionado con las actividades turísticas y recreativas 

(Sarafraz et al., 2016). En el caso del mar Menor, las concentraciones más altas se dieron 

en playas urbanas y de topología abierta con espigón de estabilización, que favorecería 

la acumulación de este polímero y su retención respecto del resto de topologías. 

En relación con los copolímeros, supusieron el 1,54% ddel total de polímeros 

identificados. Entre ellos, destacan los copolímeros del TEFLON, principalmente 

representados por el copolímero de tetrafluoroetileno-hexafluoropropileno (TFE-HFP), 

que supuso el 75% del total de polímeros de TEFLON encontrados. Se trata de un 

material empleado como recubrimiento dieléctrico en lentes ópticas (Berge y Peseux, 

2000; Mishra et al., 2014), pantallas de distintos dispositivos electrónicos y digitales 

(Heikenfeld et al., 2009; Lee et al., 2013b; Zohrabi et al., 2019), microchips (Satoh et 

al., 2005; Haller et al., 2018) y en aplicaciones biomédicas (Latip et al., 2017). En la 

actualidad, existe una demanda creciente porque forma parte de dispositivos para el 

diagnóstico del COVID-19 (Jain y Muralidhar, 2020). La presencia de este copolímero 

en estaciones de muestreo localizadas junto a puertos deportivos y naúticos (S11 y S16), 

en playas muy antropizadas y en una estación situada próxima a la zona de aparcamiento 

(S14) de una playa natural, sugiere que su presencia en sedimentos costeros del mar 

Menor podría tener origen en residuos de aparatos eléctricos y electrónicos de 

embarcaciones y vehículos. 
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El resto de copolímeros correspondieron a derivados del PC, como la resina 

acrilonitrilo-butadieno-estireno (ABS), que se correspondió con el 20% del total de PC 

identificado y del que es proveedor la empresa SABIC. Se trata de un copolímero usado 

en la actualidad en forma de filamento para impresoras 3D (Carutasu et al., 2015), en 

particular para obtener moldes de implantación en braquiterapia (Harris et al., 2015), 

así como para la fabricación de juguetes, utensilios de cocina, cascos, electrodomésticos, 

mobiliario e industria del automóvil, entre otros (Ohno y Kawamura, 2010; Abe et al., 

2013). Su presencia ha sido descrita en sedimentos de las playas de la costa de 

Singapour, altamente industrializada, y con uno de los puertos marítimos y refinería de 

petróleo más activos del mundo (Ng y Obbard, 2006), y en las playas de las islas de las 

Andamán del Sur, en el Golfo de Bengala, densamente pobladas (Patchaiyappan et al., 

2021). Además, ha aparecido en fangos procedentes de depuradoración de aguas 

residuales (Xu et al., 2020c). En el Mediterráneo, Expósito et al. (2021) documentaron 

su presencia en MP procedentes de aguas superficiales de la costa de Tarragona, 

fuertemente presionada por el urbanismo, turismo, los puertos industriales y las 

industrias petroquímicas y plásticas. Sin embargo, en el mar Menor, ABS solo apareció 

en la estación supralitoral S8, localizada en una playa natural en la que desembocan las 

ramblas del Beal y de Ponce, y por tanto recibe las aguas de escorrentía de las zonas 

urbanas, zonas mineras abandonadas y zonas agrícolas en activo situadas aguas arriba. 

Así mismo, se encontraron derivados del PS, como el copolímero estireno 

acrilonitrilo (SAN), cuyo porcentaje fue 5,26% del total de PS y que se aplica también 

para la fabricación de microcomponentes electrónicos (Göldel et al., 2009). Se trata de 

un copolímero cuya síntesis es barata, con adecuada rigidez y resistencia térmica y 

química, que en la actualidad va ganando en importancia como material de envases en 

contacto con alimentos, igual que la resina ABS, por suponer una excelente barrera 
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contra la humedad y el CO2 (Kubicova et al., 2022). Además, se emplea también en la 

fabricación de artículos para el hogar, cosméticos y productos farmacéuticos (George et 

al., 2021). Este copolímero ha sido descrito en muestras de agua superficial y sedimento 

marino en Hong Kong, procedente de zonas que reciben la escorrentía de nucleos muy 

poblados con desarrollo de actividades industriales y comerciales (Tsang et al., 2017), 

y también en fangos de una planta de tratamiento de aguas residuales (Harley-Nyang et 

al., 2022). No obstante, es un polímero poco común en los estudios de MP en sedimentos 

costeros: en el Mediterráneo, solo Terzi et al. (2022) lo identifican como polímero más 

abundante (39,14%) en sedimentos del mar Negro. En la presente Tesis Doctoral este 

copolímero apareció en la estación S2, ubicada en una playa seminatural muy 

frecuentada. 

Entre los copolímeros del PV destacó el copolímero de polietileno y acetato de 

vinilo (PEVA), que supuso 1,72% del total de PV y que se ha empleado como vehículo 

para el transporte de medicamentos en el organismo (Kenawy et al., 2002), así como 

para la fabricación de protectores dentales para la práctica de diferentes deportes 

(Kuwahara et al., 2017). Se utiliza también como sustituto de PVC para fabricar tuberías 

y recubrimientos de cables, pero también en productos laminados como cortinas de 

baño, bolsas, fundas de coche, impermeables y manteles (Meng, 2014). Tal y como 

señalan Yu et al. (2016), China es uno de los principales países productores de este 

copolímero, por lo que no es de extrañar que sea uno de los países donde más se ha 

reportado su presencia, tanto en MP de sedimento costero (Yu et al., 2016), como en 

agua del mar (Li et al., 2021) o en sedimentos del cauce de ríos (Zhang et al., 2020a, 

Liong et al., 2021). En la costa mediterránea, Missawi et al. (2020) lo identificaron en 

MP aislados en sedimento costero de playas de Tunez, con actividad turística, industrial 
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y agrícola muy alta. En nuestro estudio apareció en la estación S6, situada en un área 

intensamente urbanizada, próxima al puerto deportivo y rodeada de áreas agrícolas. 

Por último, están los derivados del PE, en este caso repesentados por un 

copolímero de injerto de anhídrido maleico (MA) con PE, cuyo porcentaje fue del 1,47% 

del total de HDPE identificado. El anhídrido maleico es un compuesto químico con un 

amplio rango de aplicaciones, como intermedio en la producción de resinas, polímeros, 

barnices y pinturas. (Pérez-Sánchez et al., 2021). En el mar Menor, apareció como 

copolímero del PE en la estación S6, próxima a un club náutico que dispone de servicio 

de mantenimiento y reparación de embarcaciones. Los copolímeros de PE también han 

sido identificados en suelos agrícolas, como principal componente de los MP en forma 

de film (Zhou et al., 2020; Zhang et al., 2021b). 

 

5.1.5 Variaciones interanuales 

El estudio de las variaciones interanuales para el conjunto de las estaciones de muestreo 

no mostró diferencias estadísticamente significativas para la concentración media de 

ML y MP, tal y como se muestra en la Figura 5.14, a pesar de que, en 2018, el 71,96% 

de la microbasura analizada resultó ser MP, mientras que en 2017 y 2019 estos 

porcentajes fueron del 32,48% y 40,96%, respectivamente (ML: F-test=2,190 p=0,120; 

MP: F-test=1,798 p=0,174). 

Tal y como se muestra en la Figura 5.15, en 2017 las formas predominantes 

fueron los fragmentos, seguido de film, microesférula y, en último lugar, las fibras. Sin 

embargo, en 2018, aunque los fragmentos siguieron siendo la forma más representada, 

se observó un menor porcentaje de estos a favor de las fibras, que aumentaron 

notablemente hasta ser la segunda forma más abundante, seguida de film y 
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microesférula. Finalmente, en las muestras de 2019, las fibras aparecieron como la 

forma más abundante, seguida de fragmento, film y microesférula. El análisis estadístico 

nos indicó que las diferencias interanuales solo resultaron estadísticamente 

significativas para la forma fibra (F-test=13,880; p=0,000); el test de comparaciones 

múltiples de Fisher (LSD test) confirmó que la concentración media de fibras obtenidas 

en 2017 (0,26 ± 0,26 FB/kg s.s.) fue significativamente menor que las obtenidas en 2018 

(23,016 ± 5,6 FB/kg s.s.) (p = 0,000) y 2019 (27,89 ± 3,13 FB/kg s.s.) (p = 0,000), 

aunque no aparecieron diferencias entre 2018 y 2019 (p = 0,361). 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.14. Gráfico de cajas y bigotes de la concentración media de ML y MP por kg de 

sedimento seco analizado y año de muestreo en sedimentos costeros del mar Menor. 

 

En cuanto al tamaño, los MP recogidos en 2017 presentaron un tamaño medio 

superior (2,38 ± 0,14 mm) y estadísticamente significativo (F-test = 24,090; p = 0,000) 

al de 2018 (1,48 ± 0,13 mm) (p = 0,000) y 2019 (1,25 ± 0,07 mm) (p = 0,000), sin que 

se mostraran diferencias significativas entre 2018 y 2019 (p = 0,110). Estos resultados 
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resultan coherentes, si tenemos en cuenta que, de acuerdo con las formas obtenidas, los 

MP presentes en el mar Menor son de origen secundario y por tanto formados por la 

degradación de fragmentos más grandes, por lo que es de esperar que a mayor tiempo 

de exposición al medio, mayor degradación y menor tamaño. Además, sí que se 

presentaron diferencias estadísticamente significativas en el tamaño medio de la fibras 

entre 2018 (3,27 ± 0,35 mm) y 2019 (1,48 ± 0,09 mm) (F-test = 22,670; p = 0,000), lo 

que también podría explicar la disminución del tamaño de los MP. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.15. Porcentaje acumulado de formas por kg de sedimento seco analizado y año 

de muestreo en sedimentos costeros del mar Menor. 

 

El porcentaje de MP con tamaño inferior a 1 mm fue mayor en las muestras de 

2018 y 2019, con porcentajes superiores al 50% en ambos casos, que en 2017, donde 

solo supusieron el 26 % de los MP identificados. Sin embargo, en la distribución por 

rangos de tamaño, el más abundante en los tres años estudiados resultó el comprendido 

entre 1 y 2 mm, tal y como se presenta en la Figura 5.16. 
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En cuanto al color de los MP, se identificaron 12 colores diferentes en 2017 y 

2018, y 11 en 2019. Tal y como se indica en la Figura 5.17, en 2017 el porcentaje de 

colores claros (blanco 19,01% y beige 18,31%), fue similar al porcentaje de colores 

oscuros (marrón 14,79%; azul 11,97% y negro 11,27%), mientras que para 2018, los 

MP identificados se presentaron principalmente en colores claros (beige 37,82% y 

blanco 25,63%), seguidos de lejos por el azul (13,45%) y el naranja (11,34%). 

Finalmente, en 2019, el mayor porcentaje de MP estuvo representado por colores 

oscuros (azul 35,20%; marrón 11,65% y rosa 10,36%), seguidos de lejos por el blanco 

(30,42%). La gran variedad de colores detectados corrobora la diversidad de fuentes de 

entrada de MP al mar Menor. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.16. Porcentaje acumulado de MP según rangos de tamaño y año de muestreo 

en sedimentos costeros del mar Menor. 

 



Dolores Rojo Campillo  Capítulo 5. Resultados y Discusión 

151 

Referente a la variación de colores, se dice que las zonas afectadas por una 

intensa actividad humana comúnmente tienen una mayor abundancia de microplásicos 

coloreados, mientras que los colores más claros son predominantes en zonas menos 

antropizadas (Zhang et al., 2018). En las muestras estudiadas de sedimento costero del 

mar Menor, la concentración de MP de color blanco en playas naturales y seminaturales 

(12,57 ± 3,89 items/kg s.s.) fue superior a la obtenida en playas urbanas (4,09 ± 0,86 

items/kg s.s.) (F-test = 6,527; p= 0,015) y, por el contrario, la concentración media de 

MP coloreados fue superior en playas urbanas (9,39 ± 1,62 items/kg s.s.) respecto a 

playas naturales y seminaturales (8,02 ± 2,14 items/kg s.s.), aunque en este último caso 

sin diferencias estadísticametente significativas (F-test = 0,258; p = 0,615). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.17. Distribución de colores según año para los MP aislados en sedimentos 

costeros del mar Menor. 
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En relación con los grupos de polímeros identificados (Tabla 5.7), solamente la 

la concentración media de polímeros de PV mostró diferencias interanuales 

estadísticamente significativas (PV: F-test = 4,430; p = 0,015), siendo la concentración 

media en 2017, superior a la obtenida en 2018 (p = 0,008) y 2019 (p = 0,014), sin que 

existan diferencias estadísticamente significativas entre 2018 y 2019 (p = 0,681). Cabe 

destacar que, en 2017, solo 3 grupos de polímeros supusieron un 81% de MP 

identificados (LDPE: 35,07%; PV: 30,28% y HDPE: 15,67%), similar a lo ocurrido en 

2018, donde un 82,93% de MP se correspondieron con LDPE (54,64%), PP (15,48%) y 

HDPE (12,81%). Sin embargo, en 2019 hicieron falta 5 grupos de polímeros diferentes 

para representar más del 80% de MP identificados (LDPE: 36,10%; HDPE: 17,73%; 

ACRIL: 16,16%; PV: 8,68% y PP: 5,17%). 

La distribución porcentual de los grupos de polímeros identificada en el año 

2019 podría indicar un aumento de las fuentes de origen, teniendo en cuenta el drenaje 

recibido en el mar Menor tras el episodio de lluvia torrencial ocurrido en septiembre de 

ese año, que pudo arrastrar una mayor concentración de MP. 

 

5.1.6 Variaciones por efecto de la DANA 

En septiembre de 2019, tuvo lugar en nuestra región una DANA (Depresión 

Atmosférica aislada en Niveles Altos), con intensas lluvias que provocaron graves 

inundaciones en el entorno del mar Menor, induciendo al arrastre de sedimentos y 

materiales hacia la laguna (Senent-Aparicio et al., 2021). Con objeto de estudiar la 

influencia de este episodio atmosférico en las concentraciones, tipos y tamaños de los 

microplásticos, se tomaron nuevas muestras en las estaciones S1, S2, S4, S5, S6, S10 y 

S11. 
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Tabla 5.7. Concentración (media ± error estándar) de cada grupo de polímeros 

identificados por año de muestreo (ítems/kg s.s.) y su ANOVA. 

Polímero 
Año de muestreo 

ANOVA 
2017 2018 2019 

ACRIL 0,36 ± 0,36 0,00 ± 0,00 3,83 ± 1,67 F = 3,105; p = 0,051 
BIOPOL 0,00 ± 0,00 0,83 ± 1,88 0,00 ± 0,00 F = 1,148; p = 0,324 
CAUCHO 0,00 ± 0,00 0,23 ± 0,23 0,00 ± 0,00 F = 0,846; p = 0,434 
HDPE 6,34± 2,49 5,66 ± 1,21 4,20 ± 1,46 F = 0,410: p = 0,665 
LDPE 14,16 ± 6,08 24,14 ± 6,31 8,55 ± 1,89 F = 2,891; p = 0,062 
MUF 0,45 ± 0,30 0,00 ± 0,00 0,24 ± 0,24 F = 0,846; p = 0,434 
NYL 0,00 ± 0,00 2,28 ± 1,65 0,16 ± 0,16 F =1,891; p = 0,159 
PEP 0,52 ± 0,35 0,22 ± 0,21 0,44 ± 0,33 F = 1,212; p = 0,304 
PEST 1,35 ± 0,79 0,68 ± 0,48 0,91 ± 0,51 F = 0,281; p = 0,756 
PET 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,35 ± 0,24 F =1,417; p = 0,250 
PMP 0,00 ± 0,00 0,23 ± 0,23 0,00 ± 0,00 F = 1,198; p = 0,324 
PC 0,00 ± 0,00 1,46 ± 1,03 0,00 ± 0,00 F = 2,190; p = 0,120 
POLISIL 0,23 ± 0,22 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 F = 1,329; p = 0,272 
PP 1,52 ± 0,73 6,84 ± 3,18 1,22 ± 0,65 F = 2,924; p = 0,060 
PS 2,28 ± 1,15 1,17 ± 0,71 1,09 ± 0,36 F = 0,748; p = 0,477 
PV 12,26 ± 5,66 0,44 ± 0,30 2,06 ± 0,96 F = 4,430; p = 0,015 
TEFLON 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,63 ± 0,30 F = 2,913; p = 0,061 
TENAX 0,24 ± 0,23 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 F = 1,329; p = 0,272 

 

En conjunto, en 2019 se trabajó con un total de 21 muestras, 14 tomadas antes 

de la DANA. y que sumaron 3.176,67 g de s.s., y 7 muestras después de la DANA, con 

un peso total de 1.528,36 g de s.s., sin que existieran diferencias estadísticamente 

significativas entre ambas cantidades (p = 0,607). Se identificaron y aislaron 532 ML, 

de las cuales 226 (42,48%) resultaron ser MP. La concentración media de ML y MP por 

kg de sedimento seco de las muestras tomadas después de la DANA fue más alta que la 

obtenida ese mismo año antes del episodio de lluvias de septiembre, tal y como se 

muestra en la Figura 5.18, con incrementos para el caso de los MP de más de un 8%, 

aunque estas diferencias no resultaron estadísticamente significativas (ML: F-test = 

0,211; p = 0,651; MP: F-test = 0,742; p = 0,400). 
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El aumento en la concentración de MP tras episodios de lluvia, aunque en 

muchos casos sin significación estadística, ha sido descrito por diferentes autores. Así, 

Dris et al. (2016) no hallaron correlación significativa entre el flujo de deposición de 

MP de la atmósfera de París y los valores de lluvia acumulada, similar a lo descrito por 

Huang et al. (2021) para el entorno urbano de la megaciudad de Guangzhou (China). 

Gündoğdu et al. (2018) indicaron, para la costa levantina de Turquía, un incremento en 

la concentración media de 539.189 MP/km2 a 7.699.716 MP/km2 después de las lluvias 

de diciembre de 2016 y enero de 2017, y Hurley et al. (2018b) evidenciaron que en las 

cuencas fluviales se produce una reducción en la concentración de MP tras las 

inundaciones, aumentando el número y la variedad de polímeros en las zonas de 

recepción. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.18. Gráfico de cajas y bigotes de la concentración media de ML y MP por kg de 

sedimento seco analizado para el año 2019, antes y después de la DANA, en 

sedimentos costeros del mar Menor. 
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Por su parte, Hitchcock et al. (2020) destacan, tras dos días de fuertes lluvias en 

octubre de 2019 en el estuario del río Cooks (Australia), un aumento en la concentración 

de MP, que pasó de 400 a 17.383 partículas por metro cúbico, sin que se mostrasen 

variaciones importantes en la distribución de los tamaños. Boni et al. (2022), en estudios 

de MP en emisarios de aguas pluviales, identificaron que los días sin lluvia no eran 

estadísticamente diferentes a los de días lluviosos. En cualquier caso, para nuestro 

estudio, la ausencia de significación puede deberse al corto período de tiempo 

considerado. 

Respecto a las formas de los MP, antes del episodio de lluvias aparecieron 

mayoritariamente fibras (51,25%), seguidas de fragmentos (41,19%) y films (7,56%). 

Tras la DANA, las frecuencias de fibras y films aumentaron un 14,54% y un 12,28%, 

respectivamente, mientras que la proporción de fragmentos disminuyó un 27,29%, y se 

identificaron MP bajo la forma de microesférula (1,68%), aunque sin diferencias 

estadísticamente significativas para ninguna de las formas (FB: F-test = 4,217, p = 

0,054; FR: F-test = 0,734, p = 0,402; FI: F-test = 3,631, p = 0,071; BD: F-test = 2,111, 

p = 0,163). Los aportes debidos a las escorrentías podrían ser los responsables del 

aumento de las forma fibra y film, que podrían permanecer enterradas o semienterradas 

en las zonas de cultivo cercanas y liberarse durante las lluvias (Veerasingam et al., 

2016a; Piñon-Colin et al., 2018; Ding et al., 2020). Tampoco resultaron significativas 

las diferencias encontradas en el tamaño medio de los MP, aunque este fue ligeramente 

superior en las muestras tomadas antes (1,39 ± 0,11 mm) que después de la DANA 

(1,27±0,10 mm) (F-test = 0,488; p = 0,486). En cuanto a los colores, la diferencia más 

importante fue en el color marrón que disminuyó un 18%, aunque nunca de forma 

estadísticamente significativa. 
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Además, después del episodio de lluvias, disminuyó el número de grupos de 

polímeros identificados, pasando de 9 en las muestras anteriores a la DANA, que en 

orden decreciente de concentración fueron: LDPE > HDPE > PV >PP > PEST > PEP > 

PET > TEFLON > PS, a 7 familias: ACRIL > LDPE > PS > HDPE > PP > MUF > 

NYL. De los polímeros comunes presentes en los MP aislados en las muestras de 

sedimentos antes y después de las lluvias, solo se produjo un aumento de concentración 

significativa para PS (F-test = 5,290; p = 0,033) y ACRIL (F-test = 5,875; p = 0,022). 

Da Silva et al. (2021) también informaron de un descenso en el número de polímeros 

en las muestras de sedimentos costeros de Río de Janeiro tomadas durante la estación 

húmeda. 

 

5.2 Caracterización de microplásticos en el sistema digestivo de 

doradas (Sparus aurata) del mar Menor 

5.2.1 Abundancia de microplásticos 

Para esta parte del estudio, se han aislado y analizado un total de 692 ML, procedentes 

del tracto gastrointestinal (estómago e intestino) de 17 doradas salvajes del mar Menor, 

con una talla comprendida entre los 22,5 cm y 42 cm, y un peso de entre 208,5 g y 801 

g, siendo la talla y peso medio de 32,24 ± 1,06 cm y 482,04 ± 38,37 g, respectivamente. 

El peso medio del tracto gastrointestinal fue de 2,15 ± 0,22 g para el estómago, y 9,63 

± 1,50 g para el intestino. La concentración media de ML fue de 50,47 ± 6,73 ML/kg de 

pescado analizado, siendo el valor mínimo de 1,25 ML/kg y el máximo de 148,69 

ML/kg. El análisis por kilogramo de órgano analizado reveló concentraciones medias 

de ML mucho mas altas para las muestras de estómago (10.495,11 ± 6.572,53 ML/kg 
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de estómago) que para las de intestino (3.542,52 ± 1.019,24 ML/kg), siendo estas 

diferencias estadísticamente significativas (F-test = 13,503; p = 0,001). 

El análisis en FTIR de las 692 ML aisladas confirmó que 279 (40,32%) 

resultaron ser MP, encontrándose una correlación positiva y estadísticamente 

significativa entre la concentración de ML y MP para cada individuo (r = 0,763, p = 

0,000). Los porcentajes de MP en doradas del mar Menor son similares a los obtenidos 

por Digka et al. (2018), en Sardina pilchardus (47,2%), Pagellus erythrinus (42,1%), y 

Mullus barbatus (32,0%), todos ellos procedentes de aguas griegas. La Figura 5.19 

muestra la concentración media de ML, MP, FB y MPP en estómago e intestino de las 

doradas del mar Menor analizadas. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.19. Concentración media de microbasura (ML), microplásticos (MP), fibras 

(FB) y partículas microplásticas (MPP) en estómago e intestino de Sparus aurata. 

 

El 100% de las muestras analizadas presentó MP en el tracto gastrointestinal, 16 

de los 17 individuos presentaron MP en estómago e intestino, y 1 individuo presentó 
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MP solamente en el estómago. Este porcentaje de MP en S.aurata del mar Menor resultó 

ser más alta que la obtenida por Güven et al. (2017) para esta misma especie en aguas 

territoriales turcas del Mediterráneo, donde el 44% de los individuos analizados 

presentó MP. Respecto a otras especies comerciales también del Mediterráneo; Boops 

boops, perteneciente a la familia Sparidae, presentó MP en el 67,70% de los individuos 

analizados, capturados en Islas Baleares (Nadal et al., 2016); Garcia-Garin et al. (2019) 

encontraron un porcentaje de MP del 46% en individuos procedentes de la costa 

catalana; Sbrana et al. (2020) reportaron MP en el 56% de las muestras de pescados del 

Mediterráneo occidental analizadas; Capillo et al., (2020) indicaron frecuencias del 

14,3% de MP en especies demersales y pelágicas, como Mullus barbatus, en el 

Mediterráneo central; del 24% y 25% de MP en muestras del mar Negro (Aytan et al., 

2021; Atamanalp et al., 2021) y del 60% de MP en el noreste del mar Mediterráneo y 

mar de Mármara (Gündoğdu et al., 2020). Para especies como Sardina pilchardus y 

Engraulis encrasicolus, Compa et al. (2018) obtuvieron frecuencias de 14,28% y 

15,24% de MP, respectivamente, inferiores al 58% y 60% reportadas por Penino et al. 

(2020) en el Mediterráneo noroccidental para esas mismas especies. 

La concentración media de MP por kilogramo de dorada del mar Menor fue de 

20,11 ± 2,94 MP/kg, valores dentro del rango obtenido por Wang et al. (2021) en otras 

especies demersales y carnívoras procedentes del del mar de Bohai, como Sebastes 

schlegelii (41 ± 47 MP/kg), Eupleurogrammus muticus (31 ± 18 MP/kg), Paralichthys 

olivaceus (10 ± 35 MP/kg), o Saurida elongata (66 ± 35 MP/kg), pero superior a la 

indicada también por estos autores para especies pelágicas y carnívoras como 

Scomberomorus niphonius (10 ± 11 MP/kg), Seriola aureovittata (7 ± 6 MP/kg). 

El número medio de MP en el tracto gastrointestinal de las doradas del mar 

Menor analizadas varió entre 1 y 34 partículas, resultado idéntico al obtenido en 
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condiciones de laboratorio por Jovanović et al. (2018) también en individuos de S. 

aurata, tras exponerlos durante 45 días a diversos tipos de MP. Los resultados por 

órgano indican, para los ejemplares analizados, que la media de MP en estómago (7,88 

± 1,77 MP) fue inferior a la obtenida en intestino (8,53 ± 2,19 MP) aunque sin 

diferencias estadísticamente significativas (F-test = 3,133; p = 0,053). La abundancia 

media de MP por individuo analizado en los ejemplares de S. aurata del mar Menor fue 

de 16,41 MP, superior a la de 2,0 MP por individuo indicada por Güven et al. (2017) en 

48 ejemplares de dorada de la costa mediterránea turca, y los 7,3 MP por individuo de 

S. aurata procedentes del mar Adriático (Anastasopoulou et al., 2018). Nuestros 

resultados, también son superiores a los obtenidos en otras especies del Mediterráneo; 

así, Nadal et al. (2016) y Ríos-Fuster et al. (2019) informaron respectivamente de 

abundancias de 3,75 y 0,33 MP por individuo para la especie Boops boops (familia 

Sparidae) en los individuos capturados en Baleares; mientras que de acuerdo con Garcia-

Garin et al. (2019), los individuos capturados en la costa catalana con grado de 

antropización alto e intermedio presentaron valores medios de 2,59 y 1,42 MP por 

individuo, respectivamente. En especies demersales, como Mullus surmuletus y Mullus 

barbatus, el valor medio se sitúa en 0,42 MP por individuo en M. surmuletus (Alomar 

et al., 2017) y de 1,9 (Bellas et al., 2016) y 1,48 (Rodríguez-Romeu et al., 2020) MP 

por individuo de M. barbatus. En especies pelágicas como Sardina pilchardus y 

Engraulis encrasicolus, los valores medios reportados son de 0,21 y 0,18 MP por 

individuo, respectivamente (Compa et al., 2018), o de 0,14–0,44 y 0,0–0,07 MP por 

individuo, respectivamente (Rios-Fuster et al., 2019), y de 1,0–2,0 MP por individuo 

para ambas especies, según Penino et al. (2020). No obstante, la concentración media 

obtenida en esta Tesis Doctoral para S. aurata, resulta similar a los 19,7 MP por 

individuo indicados por Pazos et al. (2017) para 11 especies procedentes de un estuario 
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de la costa argentina. Como ya hemos mencionado en varias ocasiones, la falta de 

métodos estandarizados de tratamiento de estas muestras (digestión con KOH, 

tratamiento con H2O2, destrucción con ácido), así como la forma de expresar los datos, 

dificulta el análisis y discusión de los resultados obtenidos (Vandermeersch et al., 2015). 

Según Rios-Fuster et al. (2019), la menor tasa de renovación del mar Mediterráneo, mar 

semicerrado, respecto a la tasa de renovación de mares abiertos, podría afectar a la 

diferencia en la abundancia de estos microcontaminantes; de la misma forma, este 

razonamiento es aplicable al mar Menor, lo que justificaría las concentraciones 

obtenidas en nuestros ejemplares respecto al resto de especies y regiones, incluso en el 

mar Mediterráneo. 

La concentración media de MP obtenida por kilogramo de órgano analizado 

resultó ser superior en estómago (3.912,06 ± 791,24 MP/kg) que en intestino (1.562,17 

± 402,04 MP/kg), siendo estas diferencias estadísticamente significativas (F- test = 

7,010; p = 0,012), con un incremento también estadísticamente significativo del ratio 

medio FB:MP desde el estómago (0,63 ± 0,08) al intestino (0,85 ± 0,06) (F-test = 4,551; 

p = 0,041). Por tanto, aunque la concentración de MP sea estadísticamente inferior en 

intestino que en estómago, la proporción de FB respecto del total de MP es superior, lo 

que indica una selección en el paso de estas formas en detrimento de las otras formas de 

MP particuladas. Huang et al. (2020) también han descrito un mayor porcentaje de FB 

en intestino (47%) que en estómago (30%) para peces que viven en humedales de 

manglares de China. 

Además, los individuos capturados en primavera presentaron unos valores 

medios de talla (37,58 ± 1,32 cm) y peso (658,17 ± 50,27 g) estadísticamente mayores 

que para el resto de campañas de muestreo (talla: F-test = 30,022; p = 0,000; peso: F-

test = 25,052; p = 0,000), y las concentraciones medias de ML (13,53 ± 3,49 ML/kg) y 
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MP (4,57 ± 0,84 MP/kg) fueron más bajas con diferencias estadísticamente 

significativas (ML: F-test = 15,511; p = 0,000; MP: F-test = 13,317, p = 0,000). 

En cuanto a las formas, los resultados por estación mostraron diferencias 

estadísticamente significativas para FB (F-test= 8,465; p = 0,001) y MPP (F-test = 

4,513; p = 0,019), obteniéndose en las muestras de verano los valores medios más altos 

de MPP (9,40 ± 3,10 MPP/kg) y durante el período de otoño-invierno la FB (22,67 ± 

4,86 FB/kg). Estas diferencias podrían relacionarse con la estacionalidad de las 

actividades humanas y la intensidad del uso de la laguna según la época del año; por 

ejemplo, la pesca profesional y recreativa, considerada una de las principales fuentes de 

fibras, se realiza en la laguna durante todo el año, mientras que el incremento de 

población y uso turístico y recreativo de las playas del mar Menor ocurre, 

fundamentalmente, en la época estival, lo que justificaría el mayor contenido de MPP. 

Otros estudios también han informado de una relación positiva y estadísticamente 

significativa entre los MP presentes en el tracto gastrointestinal y el grado de 

antropización del medio (Tsangaris et al., 2020; Martín-Lara et al., 2021). De nuevo, 

como ocurría con los sedimentos de playas del mar Menor, la mayor parte de los MP 

analizados en doradas se corresponden con MP secundarios. 

No se encontraron diferencias estadísticamente significativas (Pearson’s r: p > 

0,050) entre el número de ML y MP presentes en los individuos de S. aurata analizados 

y los parámetros biológicos: peso total, peso estómago, peso intestino, longitud y factor 

de Fulton (K), resultados similares a los ya descritos para misma especie en ensayos de 

laboratorio (Alomar et al., 2021) así como para otras especies del Mediterráneo como: 

Sardina pilchardus, Pagellus erythrinus, Mullus barbatus, Merluccius merluccius, 

Boops boops (Digka et al., 2018; Giani, et al., 2019; Rios-Fuster et al., 2019; Tsangaris 

et al., 2020). 
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5.2.2 Concentraciones según forma, tamaño y color 

Tal y como se muestra en la Figura 5.20, aparecieron las cuatro formas habituales de 

MP tanto en estómago como en intestino. La fibra fue, con diferencia, la forma más 

abundante (71,68%; 15,04 ± 2,44 FB/kg), seguida del fragmento (21,15%; 3,50 ± 1,02 

FR/kg), el film (6,81%; 1,52 ± 0,50 FI/kg) y la microesférula (0,36%; 0,04 ± 0,04 

BD/kg), aunque, tal y como ya se ha indicado con anterioridad, el sedimento costero de 

las playa del mar Menor está principalmente contaminado con fragmentos, con una 

mayor concentración media en playas naturales y seminaturales que en urbanas. 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.20. Porcentaje de formas presentes en estómago e intestino de doradas del mar 

Menor (FB: fibra; FR: fragmento, FI: film; BD: microesférula). 

 

La rotura y pérdida de aparejos de pesca, redes, sedales y cuerdas, junto con la 

falta de sensibilización ambiental ante la gestión de este tipo de residuos, hace que 

muchos de ellos queden abandonadas en la laguna costera, donde siguen rompiéndose 

y degradándose pudiendo entrar en la cadena alimentaria. De hecho, la forma fibra ha 

sido identificada en elevado porcentaje en otras especies demersales de la costa 
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mediterránea: 71% (Bellas et al., 2016); 70% (Güven et al., 2017); 100% (Mancuso et 

al., 2019); 53,57–66,46% (Abidli et al., 2021) ó 95% (Kiliç y Yücel, 2022); así como 

en ejemplares de S. aurata procedentes de cultivo en jaulas en alta mar, donde el 100% 

de las formas identificadas fueron fibras (Savoca et al., 2021). El predominio de las 

fibras podría deberse por un lado a su mayor presencia en el mar, ya que, de acuerdo a 

Welden y Cowie (2017), en ambientes bentónicos las artes de pesca liberan unas 3.968 

toneladas de fibras al mes y, por otro lado, a la mayor facilidad de degradación de las 

fibras (Koongolla et al., 2020). Además, según Mizraji et al. (2017), las especies de 

peces herbívoros y carnívoros ingieren menor cantidad de fibras que los omnívoros. 

El tamaño de los MP del tracto gastrointestinal de las doradas analizadas varió 

entre un mínimo de 91 µm y un máximo de 5 mm, ambos obtenidos en la forma fibra, 

siendo el tamaño medio de 0,83 ± 0,04 mm, menor al tamaño medio obtenido en 

sedimento costero de playas del mar Menor (1,56 ± 0,06 mm) y al publicado por Savoca 

et al. (2021) en ejemplares alevines y adultos de S. aurata procedentes de granjas cultivo 

situadas en la costa de Italia y Croacia (1,84 ± 1,29 mm y 1,96 ± 1,72 mm, 

respectivamente). Sin embargo, este tamaño medio resultó superior al publicado para 

otras especies del Mediterráneo, como en Mullus barbatus y Merluccius merluccius 

procedentes del Norte del mar Tirreno, mar Adriático y mar Jónico (0,10 mm) (Giani et 

al., 2019), o en Mullus barbatus capturados en la costa catalana (0,32 mm) (Rodríguez-

Romeu et al., 2020). 

El tamaño medio de MP obtenidos en las muestras de estómago (0,84 ± 0,06 

mm) e intestino (0,83 ± 0,06 mm) fue prácticamente idéntico (F-test = 0,004; p = 0,936); 

sin embrago, el rango de tamaño más común en las muestras de estómago fue el 

comprendido entre 200–400 µm (31,34%) mientras que en intestino fue de 1–2 mm 

(26,21%), siendo el 68,10% del total de MP aislados en el tracto gastrointestinal de 
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S.aurata de tamaño menor de 1mm (Figura 5.21); este rango es inferior al obtenido para 

otras especies en distintas zonas del Mediterráneo (Rodríguez-Romeu et al., 2020; Kiliç 

y Yücel, 2022). 

Estas diferencias pueden estar relacionadas con una selectividad en el tamaño de 

partícula ingerida por cada especie (Abidli et al., 2021), así como por procesos 

biológicos relacionados con la manera de masticar o digerir el alimento, que puede 

también modificar el tamaño del MP encontrado (Cau et al., 2019). No obstante, el 

tratamiento realizado a las muestras con KOH para la eliminación de la materia 

orgánica, podría también afectar estos resultados, tal y como sugieren Filgueiras et al. 

(2020), que en los estudios donde se realiza digestión de la materia orgánica predomina 

un tamaño medio de MP inferior a 1mm y en ausencia de este proceso la media se sitúa 

entre 1–2mm. De nuevo, no se dieron correlaciones entre el tamaño de los MP y las 

características biológicas de las doradas muestreadas: longitud, peso total, peso 

estómago, peso intestin y factor de Fulton (K) (Pearson’s r: p > 0,050). 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.21. Porcentaje acumulado de MP analizado según rango de tamaño en 

estómago e intestino de doradas del mar Menor. 
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Según distintos autores (Wright et al., 2013a; Botterell et al., 2019; Alvarez-

Zeferino et al., 2020), cada especie marina podría consumir de manera preferente MP 

de determinados colores, por tanto es importante aportar información acerca del color, 

para comprender así posibles implicaciones ecológicas (Hitchcock, 2020). En las 

doradas analizadas, se identificaron un total de 8 tipos de colores distintos de MP, tal y 

como se presenta en la Figura 5.22, siendo el blanco el más frecuente (63,08%), tanto 

en estómago (67,15%) como en intestino (59,34%), seguido del azul (23,30%), rojo 

(5,38%), negro (3,23%) y marrón (2,87%), distribuyéndose el resto entre el amarillo, el 

verde y el rosa, estos dos últimos solamente en muestras de intestino.  

Los colores blanco y azul también fueron los más abundantes en los MP 

presentes en las muestras de sedimento costero de playas del mar Menor analizadas en 

la presente Tesis Doctoral. No obstante, nuestros resultados para S. aurata difieren de 

los obtenidos para otras especies procedentes del Mediterráneo y otros mares cerrados 

(Bottari et al., 2019; Tsangaris et al., 2020; Atamanalp et al., 2021; Aytan et al., 2021), 

así como fuera del Mediterráneo (Herrera et al., 2019; Baalkhuyur, et al., 2020; Ghosh 

et al., 2021) donde predominan los colores negro, azul y verde. 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.22. Distribución de colores para MP aislados en estómago e intestino de 

doradas del mar Menor. 
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Existen pruebas de la confusión visual, por parte de depredadores, entre el color 

de sus presas y el de los MP (Carson, 2013; Carlos de Sa et al., 2015; Zhang et al., 

2020b). Wang et al. (2020b) sugieren que, dado que la mayoría de las especies de 

plancton y algas son transparentes y de color blanco, los peces podrían elegir MP de 

estas características. Así hemos observado especialmente para individuos juveniles de 

S. aurata analizados en el mar Menor (Figura 5.23), posiblemente debido a una 

apariencia similar con los camarones y langostinos transparentes. Además, la variada 

dieta de S. aurata (Oudjane et al., 2017), junto con su predilección por las presas vivas 

(Fernández-Díaz et al., 1994), nos lleva a pensar que la presencia de MP podría 

producirse también de manera indirecta, al ingerir presas que los contienen. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.23. Porcentaje acumulado de MP transparentes y opacos aislados en estómago 

e intestino de doradas del mar Menor según la talla. 
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5.2.3 Identificación de polímeros 

En el tracto gastrointestinal de los indivuos de S. aurata capturados en el mar Menor, se 

han identificado 9 tipos de polímeros, tal y como se recoge en la Tabla 5.8. Sin embargo, 

el análisis de los resultados por órgano mostró la presencia de solo 4 tipos de polímeros 

en intestino: LDPE (36,05%), HDPE (30,77%), PEP (20,37%) y PV (12,82%), y 9 en 

estómago: LDPE (34,55%), HDPE (27,40%), PV (11,80%), PEP (11,44%), PEST 

(3,46%), ACRIL (5,47%), PU (3,25%), PS (1,31%), TEFLON (1,31%). Tal y como 

ocurrió en las muestras de sedimento costero de playas del mar Menor, los polímeros 

LDPE, HDPE, fueron los más abundantes muestras de estómago e intestino. El Anexo 

IV.B muestra fotografías de algunos ejemplos de polímeros identificados en muestras 

de S. aurata. 

 

Tabla 5.8. Concentración (media ± error estándar) de cada 

grupo de polímero identificado por individuo, estómago e 

intestino de doradas del mar Menor (ítems/kg). 

Polímeros 
Concentración (media ± SE) 

Individuo Estómago Intestino 

LDPE 3,87 ± 1,67 379,48 ± 184,51 116,70 ± 66,08 
HDPE 2,84 ± 1,05 300,95 ± 93,12 99,60 ± 63,08 
PEP 1,49 ± 0,81 125,69 ± 69,61 65,93 ± 46,98 
PV 1,25 ± 0,64 129,60 ± 72,61 41,49 ± 23,90 
ACRIL 0,26 ± 0,25 60,02 ± 58,23 - 
PUR 0,20 36,65 ± 34,59 - 
PEST 0,15 ± 0,10 38,04 ± 26,09 - 
PS 0,08 14,42 ± 13,99 - 
TEFLON 0,08 14,42 ± 13,99 - 
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Nuestros resultados difieren de los obtenidos para otras especies pelágicas y 

demersales del Mediterráneo, por ejemplo, el PP fue el polímero más abundante 

representando el 31,25% de los MP presentes en encontradas en especies demersales del 

sur del mar Tirreno (Capillo et al., 2020); y el 77,27% de los individuos analizados de 

Sarpa salpa y Liza aurata capturados en la costa tunecina (Abidli et al., 2021). 

También difieren de los obtenidos en otras especies de interés comercial no 

procedentes de aguas Mediterráneas. Así, Wang et al. (2021) encontraron, en peces del 

mar de Bohai (China), al celofán como polímero más abundante, constituyendo el 77,5% 

de los tipos de polímeros encontrados. Ghosh et al. (2021) informaron del PE (55%) y 

PP (33%) en peces comerciales de la costa de Bangladesh, Maaghloud et al. (2020) 

identificaron PA, ACRIL y PS en tres especies en la costa de Marruecos y Baalkhuyur 

et al. (2020) hallaron principalmente PP (38%) en las muestras de peces obtenidas en el 

Golfo Pérsico. 

Igual que sucedió en las muestras de sedimentos de las playas del mar Menor, 

no pudo reconocerse el 71,32% de las fibras aisladas, que suponía el 65,67% de MP 

identificados en el estómago y el 76,55% de los de intestino. Las razones que pueden 

enmascarar la señal del polímero en los estudios espectrométricos han sido ampliamente 

estudiadas, y tienen que ver tanto con el tamaño de la fibra como con la presencia de 

pigmentos, tintes y aditivos o, incluso, materiales aún adheridos a las mismas (Maes et 

al., 2017b; Savoca et al., 2019; Van Cauwenberghe et al., 2014; He et al., 2021). 

Así mismo, los reactivos empleados en la digestión de la materia orgánica de las 

muestras también pueden afectar al espectro obtenido en FTIR, lo que obstaculiza su 

cotejo en las bibliotecas de referencia (Van Cauwenberghe et al., 2014). Los problemas 

en la identificación química de las fibras no solo es común en el estudio de peces 

(Karami et al., 2017a; Karbalaei et al., 2019), sino que también en el análisis de muestras 
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de agua residual (Ben-David et al., 2021) o muestras de aire (Prata et al., 2020), entre 

otras. En nuestro caso, el uso el de H2O2 para destruir la materia orgánica, podría haber 

alterado el grosor y la transparencia tal y como publicaron Campanale et al. (2020) o, 

incluso, no haber producido una total digestión de la materia orgánica (Piarulli et al., 

2019) interfiriendo en la identificación final. 

 

5.3 Comparativa en el recuento de microplásticos en sedimentos 

marinos del puerto de Cartagena y sedimentos costeros de su 

playa adyacente (Cala Cortina) 

5.3.1 Distribución de microplásticos en sedimentos marinos del puerto 

de Cartagena 

Para este estudio, se trabajó con 5.530,50 g de sedimento marino seco, con valores 

mínimo y máximo de 81 g y 218,60 g, respectivamente, y un total de 34 muestras: 10 

para el mes de abril (152,35 ± 16,48 g s.s.), 12 para junio (167,40 ± 7,74 g s.s.) y 12 

para septiembre (166,52 ± 7,64 g s.s.). Se observaron MP en los tres puntos de muestreo 

analizados, con una concentración media de 19,37 ± 2,43 MP/kg s.s. y un incremento 

según la profundidad muestreada, con valores medios de 16,57 ± 2,96 MP/kg s.s, 17,45 

± 5,06 MP/kg s.s y 23,78 ± 4,59 MP/kg s.s. para P1 (12 muestras: 188,44 ± 5,15 g s.s.), 

P2 (10 muestras: 159,02 ± 10,28 g s.s.) y P3 (12 muestras: 139,92 ± 10,38 g s.s.), 

respectivamente, aunque las diferencias en las concentraciones no fueron 

estadísticamente significativas (p = 0,415). 

Los resultados obtenidos fueron inferiores a los publicados por Strand y Tairova 

(2016) en sedimentos marinos del mar del Norte (192–675 MP/kg), Zobkov y Esiukova 

(2017) en sedimentos del sureste del mar Báltico (34 ± 10 MP/kg), o por Cincinelli et 
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al. (2021) en sedimentos recogidos en el mar Negro a menos de 62 m de profundidad 

(226 MP/kg). Sin embargo, fueron superiores a los encontrados por Frère et al. (2017), 

que reportaron valores medios de con 0,97 MP/kg de sedimento marino de la bahía de 

Brest, donde la profundidad máxima alcanza los 50 m. En la costa de Tarragona, para 

sedimentos marinos entre los 15 m y 17 m de profundidad, las concentraciones medias 

varían entre 5,5 y 89,0 MP/kg, correspondiéndose los valores más altos con las muestras 

tomadas en el área portuaria (Expósito et al., 2021). Según Preston-Whyte et al. (2021), 

las muestras tomadas en el puerto de Durban (Sudáfrica) contienen entre 2.400 y 45.867 

MP/kg de sedimento. 

Además, se observó un incremento en el tamaño del MP también con la 

profundidad del punto muestreado, aunque sin significación estadística (p = 0,468), con 

un valor medio de 1,02 ± 0,11 mm para P1, 1,22 ± 0,19 para P2 y 1,40 ± 0,29 mm para 

P3. Estos resultados podrían deberse a una más fácil resuspensión de los MP más 

pequeños de los sedimentos menos profundos hacia la columna de agua, estando, por 

tanto, en menor concentración en sedimentos menos profundos que en zonas más 

profundas (Quinn et al., 2017). Resultados similares encontraron Adams et al. (2021) 

en sedimentos marinos del mar Ártico en Canadá. Además, la ingestion de MP por parte 

de peces en zonas superficiales del océano y su posterior deposición en sedimentos, así 

como los fenómenos de “biofouling” o recubrimiento con biopelícula, podrían explicar 

el destino final de los microplásticos en sedimentos marinos (Lusher et al., 2016; Fazey 

y Ryan, 2016). Según Lobelle y Cunlife (2011), la biopelícula puede desarrollarse en 

aproximadamente una semana, y a las tres semanas tiene densidad suficiente para 

hundirse. 

El incremento en la concentración de MP con la profundidad de los sedimentos 

ha sido descrito anteriormente por diferentes autores (Isobe et al., 2016; Matsuguma et 
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al., 2017; Woodall et al., 2015), por lo que se habla de los sedimentos como el “eslabón 

perdido” de los microplásticos en el océano. Sin embrago, esta concentración estimada 

puede variar en sedimentos marinos de todo el mundo, y su medida está muy 

influenciada por el protocolo de muestreo seguido que tampoco está estandarizado, 

como hemos hablado para sedimentos costeros, lo que hace más difícil la comparación 

entre resultados. Por otra parte, tampoco se observaron diferencias con significación 

estadística por mes de muestreo (p = 0,266), tal y como se muestra en la Tabla 5.9. 

 

Tabla 5.9. Concentración (media ± error estándar) de MP en 

sedimentos marinos del puerto de Cartagena según zona y mes 

de muestreo. 

Zona MP/kg s.s. ANOVA 

P1 16,57 ± 2,96 
F-test = 0,905 

p = 0,415 
P2 17,45 ± 5,06 

P3 23,78 ± 4,59 

Mes MP/kg s.s. ANOVA 

Abril 2019 16,21 ± 5,42 
F-test = 1,383 

p = 0,266 
Junio 2019 16,61 ± 2,85 

Septiembre 2019 24,77 ± 4,22 

 

Las formas de microplásticos más aisladas en nuestras muestras de sedimento 

marino fueron: fibra (47,62%; 9,57 ± 2,07 FB/kg s.s.), film (31,43%; 6,05 ± 0,95 FI/kg 

s.s.) y fragmento (20,95%; 3,75 ± 0,79 FR/kg s.s.), tal y como se muestra en la Figura 

5.24. Nuestros resultados son similares a los reportados por distintos autores, que 
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encontraron FB como la forma predominante aislada en sedimentos marinos (Zhang et 

al., 2019b; Wang et al., 2020b; Li et al., 2020a; Courtene-Jones et al., 2020). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.24. Porcentaje acumulado de formas por kg de sedimento marino seco 

analizado y zona de muestreo. 

 

 

El tamaño más pequeño correspondió a un film transparente aislado en P1 (210 

µm) y el más grande a una fibra encontrada en la zona de muestreo más profunda (P3: 

9,00 mm). La proporción de colores fue de: 44,76% blanco, 30,48% azul, 7,62% marrón, 

4,76% rojo, 4,76% verde y 3,81% negro (Figura 5.25). Además, la concentración de 

fibras aumentó desde el punto de muestreo de menor profundidad (P1) (7,4 ± 2,2 FB/kg) 

hasta el de máxima profundidad (P3) (11,1 ± 3,9 FB/kg), aunque sin diferencias 

estadísticamente significativas (F-test = 0,292, p = 0,749). 
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Fig. 5.25. Distribución de colores según zona de muestreo de sedimento marino. 

 

En cuanto a los grupos de polímeros, se identificaron 12 diferentes, tal y como 

se recoge en la Figura 5.26 y en el Anexo IV.C, siendo PV (36,07%; 3,69 ± 1,09 PV/kg 

s.s.), PP (21,31%; 2,52 ± 0,76 PP/kg s.s.) y PE (18,03%; 1,90 ± 0,86 PE/kg s.s.) los tipos 

predominantes, tal y como se ha observado en otros estudios relacionados con 

sedimentos en puertos (Claessens et al., 2011). 

Los polímeros menos densos, como PE y PP, se encontraron principalmente en 

los sedimentos menos profundos, mientras que el PET en forma de fragmento se recogió 

únicamente en el punto de muestreo de mayor profundidad (P3). Tal y como se muestra 

en la Figura 5.26, el PV se identificó fundamentalmente en la zona de muestreo P1 

(49,74%): se trata, como ya se ha comentado, de una resina de uso frecuente en material 

para embarcaciones, por su relativo bajo coste y buenas propiedades mecánicas. 
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Además, apareció TEFLON (politetrafluoroetileno) en P2, un polímero con una 

densidad aproximada de 2,16 g/ml (Kniggendorf et al., 2021) que no apareció en 

sedimentos costeros de Cala Cortina, como después veremos. Se trata de un polímero 

con especial tendencia a ser ingerido por especies de peces bentónicos, posteriormente 

consumidos por el hombre (Park et al., 2020). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.26. Porcentaje acumulado de grupos de polímeros por zona punto de muestreo 

de sedimento marino y totales. 

 

En general, aunque podría pensarse que la disposición espacial de MP en los 

sedimentos marinos depende fundamentalmente de la densidad del polímero que lo 

constituye (Wang et al., 2019, Harris, 2020; Zheng et al., 2020), hay muchas otras 

variables que definen su distribución, como son los flujos convectivos mesoscálicos y, 
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en general, la dinámica oceánica, que puede ser más importantes que la propia 

flotabilidad mayor o menor del polímero debida a su densidad (Vega-Moreno et al., 

2021). En nuestro estudio, la distribución según profundidad de los MP también puede 

deberse a un traslado vertical como consecuencia de situaciones climáticas de crestas 

anticiclónicas (Cirera et al., 2012), en cuyos remolinos, especialmente en el núcleo 

central, la velocidad de la corriente geostrófica es máxima, pudiendo transportar estos 

microcontaminantes (Brach et al., 2018). 

 

5.3.2 Distribución de microplásticos en sedimentos costeros de Cala 

Cortina 

En este caso, se trabajó con un total de 4.082,42 g s.s., con valores mínimo y máximo 

de 193,30 g s.s. y 265,30 g s.s., respectivamente, y un total de 18 muestras, con una 

media de 226,80 ± 5,70 g s.s., distribuidas en 6 para cada uno de los meses de abril, 

junio y septiembre, con valores medios de 224,67 ± 7,84 g s.s., 237,28 ± 9,63 g s.s. y 

218,45 ± 11,83 g s.s., respectivamente. 

La concentración media de MP por kg s.s. para el total de zonas analizadas fue 

de 30,01 ± 7,26 MP/kg s.s., inferior con significación estadística al encontrado en playas 

del mar Menor (52,46 ± 5,26 MP/kg s.s.) (F-test = 4,219, p = 0,043). Las características 

geomorfológicas del mar Menor, su enorme área de drenaje y gran uso recreacional y 

marítimo, así como el constante incremento de población, lo hacen totalmente diferente 

a Cala Cortina, playa abierta del Mediterráneo, lo que podría explicar estas diferencias 

en la concentración de MP, de forma similar a lo que ocurre en otros mares cerrados, 

como el mar Negro (Cincinelli et al., 2021). Así mismo, la concentración media en los 

sedimentos costeros de Cala Cortina fue superior a la ya descrita para sedimentos 
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marinos del puerto (19,37 ± 2,43 MP/kg s.s.), aunque, en este caso, la diferencia en las 

medias no fue estadísticamente significativa (p = 0,093), con valores mínimo y máximo 

de 7,98 y 143,23 MP/kg s.s., respectivamente. La concentración media más alta se 

encontró en Z3 (6 muestras: 215,86 ± 7,35 g s.s.) (46,52 ± 2,45 MP/kg s.s.), mayor que 

en Z2 (6 muestras: 217,52 ± 7,58 g s.s.) (24,74 ± 4,84 MP/kg s.s.) y Z1 (6 muestras: 

247,02 ± 9,82 g s.s) (18,78 ± 3,30 MP/kg s.s.), aunque tampoco aparecieron diferencias 

estadísticamente significativas entre ellas (p = 0,274). En cualquier caso, la zona Z3 es 

el punto más lejano a la línea de costa (18 m) y se encuentra junto a una carretera y zona 

de paso de peatones, con gran afluencia, especialmente los meses de verano, lo que 

puede contribuir a la entrada de MP hacia el mar. Es una situación similar a la observada 

anteriormente para el conjunto de estaciones del mar Menor, donde las muestras 

supramareales presentaron concentraciones más altas que las intermareales. Browne 

(2015) y Jambeck et al. (2015) indican que la máxima concentración de MP en zonas 

de costa se da en las áreas más urbanizadas, como resultado de las diferentes actividades 

antrópicas, que hacen que estos contaminantes alcancen la orilla del mar en un 80%, a 

consecuencia de la mala gestión de los residuos plásticos. Tampoco se presentaron 

diferencias con significación estadística entre los meses muestreados (Tabla 5.10), 

aunque el mes de junio, de mayor ocupación de bañistas, fue el que dio una media más 

alta. 

La concentración media obtenida para Cala Cortina fue superior a la indicada 

para la playa de La Llana, única playa de la Región de Murcia incluida en el programa 

de seguimiento de MP realizado por el Ministerio para la Transición Ecológica y el Reto 

Demográfico. Así, para 2019, las concentraciones medias para La Llana fueron de 12,73 

y 10,02 MP/kg para las muestras de primavera y otoño, respectivamente (CEDEX, 

2020). El resto de las playas del Mediterráneo incluidas en este mismo informe, La 
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Pineda, San Miguel y Las Azucenas, presentaron valores medios de concentración de 

MP en primavera superiores a las muestras de Cala Cortina, y La Pineda, Cal Francés, 

Marenys y San Miguel para las muestras de otoño (CEDEX, 2020). 

 

Tabla 5.10. Concentración (media ± error estándar) de 

MP en sedimentos costeros de Cala Cortina según zona 

y mes de muestreo. 

Zona MP/kg s.s. ANOVA 

Z1 18,78 ± 3,30 
F-test = 1,414 

p = 0,274 
Z2 24,74 ± 4,84 

Z3 46,52 ± 2,45 

Mes MP/kg s.s. ANOVA 

Abril 14,50 ± 3,14 
F-test = 3,556 

p = 0,054 
Junio 53,64 ± 18,15 

Septiembre 21,90 ± 5,04 

 

 

Tal y como se ha discutido para el caso del mar Menor, existen en la bibliografía 

concentraciones medias de MP inferiores (Godoy et al., 2020; Expósito et al., 2021) y 

también superiores (Alomar et al., 2016; Simon-Sánchez et al., 2019; Kazour et al., 

2020, Tata et al., 2020) a las encontradas en sedimentos costeros de Cala Cortina. 

También, como ya se ha comentado con anterioridad y han indicado muchos autores 

(Karami, 2017; Zobkov y Esiukova, 2018; Gouin, 2020; Song y Cai, 2020; Birch et al., 

2021), la ausencia de estandarización en el análisis de MP dificulta la comparación de 
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los resultados. La Figura 5.27 muestra la evolución de las concentraciones medias de 

MP desde Z3, punto más alejado de la costa, hasta P3, punto de muestreo de sedimento 

marino más profundo. Como se observa, el valor medio decrece de Z3 a Z1, el área junto 

a la línea de costa y, de nuevo, un incremento desde P1 a P3 en sedimentos marinos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.27. Concentración media (± error estándar de la media)de microplásticos en 

sedimentos costeros (Z1, Z2, Z3) y marinos (P1, P2, P3). 

 

 

La fibra fue la forma más aislada en los sedimentos costeros de Cala Cortina, 

con una concentración media de 18,51 ± 4,14 FB/kg s.s., que representaba el 61,66% 

del total de MP identificados, un valor parecido al propuesto por Sundar et al. (2021) en 

sedimentos costeros de la zona sur de la India (67%), aunque inferior al publicado por 

Akkajit et al. (2021) en Phuket, un destino turístico muy popular de Tailandia, con un 

porcentaje de fibras en sus sedimentos costeros de 85,6%. En nuestro estudio, Z3 fue la 
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zona que dio una mayor concentración media de fibras (24,94 ± 10,94 FB/kg s.s.), frente 

a unos valores medios de 14,23 ± 4,08 FB/kg s.s. para Z1 y 16,35 ± 5,06 FB/kg s.s. para 

Z2, sin diferencias estadísticamente significativas entre ellas (p = 0,564). Sin embargo, 

sí aparecieron diferencias estadísticamente significativas cuando el estudio se hizo por 

meses de muestreo (F-test = 9,109, p = 0,003), tal y como se presenta en la Figura 5.28, 

resultando la concentración media de fibras de junio (36,33 ± 8,06 FB/kg) superior a la 

de septiembre (10,71 ± 2,58 FB/kg) (p = 0,008) y a la de abril (8,48 ± 2,69 FB/kg) (p = 

0,004), sin diferencias entre estos dos últimos meses (p = 0,949). El incremento en la 

concentración de fibras en junio puede tener un origen textil, por la mayor afluencia de 

bañistas en temporada estival. 

Las formas fragmento y film representaron el 18,76% y 18,65%, 

respectivamente, con concentraciones medias de 5,63 ± 3,22 FR/kg s.s. y 5,60 ± 1,05 

FI/kg s.s. La forma fragmento resultó estadísticamente más abundante en Z3 (9,43 ± 

1,59 FR/kg s.s.) que en Z2 (5,19 ± 1,56 FR/kg s.s.) y en Z1 (2,17 ± 0,97 FR/kg s.s.) (F-

test = 6,758; p = 0,008), aunque las diferencias significativas se presentaron solamente 

para Z1 respecto de Z3 (p = 0,006). Este resultado debe explicarse por una 

fragmentación progresiva de macro y mesoplásticos (Wagner et al., 2014), en nuestro 

caso desde Z3, él área de muestreo donde el impacto antrópico es mayor, hasta Z1, o 

zona junto a línea de pleamar, lo que implica que la presencia de MP secundarios en 

sedimentos costeros es debida principalmente al factor humano, en dirección tierra-mar 

e independiente de la época del año, ya que, para esta forma, no se presentaron 

diferencias estadísticamente significativas entre los meses de muestreo (p = 0,533). La 

forma film no presentó diferencias estadísticamente significativas ni por mes (p = 0,520) 

ni por zona de muestreo (p = 0,375), y en cuanto a microesferas, solamente se aisló una 

de ellas en Z1. 
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Fig. 5.28. Gráfico de cajas y bigotes de la concentración media (± error estándar de 

la media) de FB por kg de sedimento seco costero según mes de muestreo. 

 

El tamaño medio de los MP fue de 1,49 ± 0,13 mm, con un valor mínimo de 150 

µm, correspondiente a una fibra aislada en una muestra del mes de septiembre en Z2, y 

de 8,0 mm, correspondiente también a una fibra encontrada en el mes de junio en la Z3. 

En ningún caso, se observaron diferencias estadísticamente significativas en el tamaño 

medio de MP por zona de muestreo (p = 0,432), aunque sí según el mes considerado (F-

test = 10,215, p = 0,000), mayores para abril (2,74 ± 0,40 mm) respecto de junio (1,37 

± 0,14 mm) (p = 0,000) y de septiembre (1,03 ± 0,26 mm) (p = 0,000), y sin diferencia 

entre estos dos últimos meses (p = 0,481). El 59,40% fueron MP de más de 1 mm, 

mientras que el 40,60% correspondió a MP por debajo de 1 mm. Las fibras fueron las 

que presentaron los mayores tamaños, siendo el 81,00% de ellas de más de 1 mm. Por 

el contrario, las formas film fueron las más pequeñas, estando el 91,70% de ellas por 

debajo de 1 mm, seguidas de los fragmentos, con un 58,30% de los mismos por debajo 

de 1 mm. 
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La Tabla 5.11 muestra la comparativa de valores medios de tamaño total y para 

las cuatro formas identificadas en mar Menor y Cala Cortina. La baja concentración o 

práctica ausencia de la forma microesfera revela una clara prevalencia de MP 

secundarios en las playas muestreadas, así como una diferencia estadísticamente 

significativa en el valor medio de la forma film, que seguramente tendrá que ver con su 

presencia procedente del plástico usado en agricultura en el campo de Cartagena cercano 

al mar Menor. 

 

Tabla 5.11. Valores medios (± error estándar) de tamaños (mm) para MP aislados en 

sedimentos costeros de mar Menor y Cala Cortina, y su ANOVA. 

Forma Mar Menor Cala Cortina ANOVA 

Fibra 2,00 ± 0,13 1,93 ± 0,17 F-test = 0,047; p = 0,828 

Fragmento 1,25 ± 0,07 1,11 ± 0,25 F-test = 0,293; p = 0,589 

Film 1,60 ± 0,16 0,50 ± 0,05 F-test = 11,090; p = 0,001 

Microesfera 1,03 ± 0,24 - - 

Todas 1,56 ± 0,06 1,49 ± 0,13 F-test = 0,131; p = 0,718 

 

La mayor presión turística en las playas del mar Menor que en Cala Cortina 

podría hacer pensar en un incremento en cualquiera de las formas de MP secundarios 

identificadas; sin embargo, solo se presentaron diferencias estadísticamente 

significativas para la forma film, muy superior en mar Menor respecto de Cala Cortina 

(F-test = 10,521, p = 0,002). Como ya se ha comentado con anterioridad, los MP en 

forma de film procedentes de las cubiertas plásticas utilizadas en agricultura en la 

Región de Murcia y su arrastre por escorrentía al mar Menor podría explicar esta 

diferencia. 
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Blanco, azul, rojo y negro representaron el 33,59%, 28,91%, 10,94% y 7,81% 

de todos los colores identificados en los MP de sedimentos costeros de Cala Cortina, 

respectivamente (Figura 5.29), siendo el azul el color predominante en las fibras 

(45,57%), seguido del rojo (17,72%) y el blanco (12,66%). La mayoría de los MP eran 

de tipo transparente (86,06%), tal y como se encontró para los MP aislados en los 

sedimentos costeros del mar Menor. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.29. Distribución de colores según zona de muestreo de sedimento costero. 

 

Además, se identificaron un total de nueve grupos poliméricos (Figura 5.30) 

(Anexo IV.D), siendo el LDPE el de mayor concentración media (5,60 ± 1,97 LDPE/kg 

s.s.; 40,71%), seguido del PP (2,78 ± 0,86 PP/kg s.s.; 20,16%), ACRIL (1,56 ± 0,91 
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ACRIL/kg s.s.; 11,37%) y HDPE (1,27 ± 0,86 HDPE/kg s.s.; 9,26%). En concentración 

por debajo de 1 MP/kg s.s. se encontraron PEST, PE, PP, PS ó PV. Wessel et al. (2016) 

encontraron cinco tipos poliméricos diferentes en muestras de arena intermareal de la 

bahía de Mobile (Alabama, USA), y Yu et al. (2016) y Graça et al. (2017) identificaron 

un máximo de ocho en muestras de arena del mar de Bohai (China) y mar Báltico 

meridional, respectivamente. La comparativa con los grupos de polímeros encontrados 

en muestras de sedimento marino nos indica una posible recirculación de los polímeros 

de menor densidad entre sedimentos costeros y el agua del mar, como es el caso del PE, 

identificado mayoritariamente en sedimentos costeros, frente a polímeros de mayor 

densidad, como el PV, localizados fundamentalmente en sedimentos marinos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.30. Porcentaje acumulado de grupos de polímeros por zona de muestreo de 

sedimento costero y totales. 
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5.3.3 Estudio de diferentes índices de degradación de los polímeros 

plásticos constituyentes de los microplásticos 

5.3.3.1 Índice de carbonilo 

La Tabla 5.12 muestra los valores de los principales parámetros estadísticos de los 

índices de carbonilo y vinilo, así como de cristalinidad, empleados para estudiar el grado 

de oxidación y meteorización superficial de los polímeros en sedimentos marinos del 

puerto de Cartagena y sedimentos costeros de Cala Cortina. Tal y como se indica en el 

capítulo de Materiales y Métodos, la evolución de estos índices no se estudió para el 

PET, puesto que se hacía imposible el cálculo del índice de carbonilo por tener un pico 

común sistemático en la banda 1.714 cm-1, debido a la vibración del grupo carbonilo 

(C=O) (Miranda et al., 2021), que daba valores anormalmente elevados de este índice, 

con un mínimo de 2,01 y un máximo de 4,71. 

El índice de carbonilo fue propuesto por Mellor et al. (1973) como medida para 

el estudio del grado de oxidación del PP y, desde entonces, se ha aplicado mucho al 

estudio de los MP (Brandon et al., 2016; Tofa et al., 2019; Prata et al., 2020). Como se 

observa en la Tabla 5.12, el índice de carbonilo aumentó en sedimentos marinos de 

forma estadísticamente signficativa (F-test = 5,612, p = 0,008), desde el sedimento 

menos profundo (P1: 0,43 ± 0,07) hacia P2 (0,51 ± 0,09), y luego descendió de nuevo 

en P3 (0,21 ± 0,04). 

Estas diferencias podrían indicar un efecto protector de la profundidad en cuanto 

a la degradación y oxidación del polímero plástico, con menores temperaturas y un 

déficit de exposición a radiación solar ultravioleta, parámetros ambos que estimulan 

estos procesos de meteorización natural (Wang et al., 2016). 
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Tabla 5.12. Índices de carbonilo, vinilo y cristalinidad para los polímeros en 

muestras de sedimentos marinos y costeros. 

Zona Parámetros Índice de 
carbonilo 

Índice de 
vinilo 

Cristalinidad 

Sedimentos marinos 

 Mínimo 0,07 0,74 24,93 
P1 Máximo 0,81 1,03 70,84 

 Media ± S.E. 0,43 ± 0,07 0,84 ± 0,07 41,65 ± 7,91 

 Mínimo 0,12 0,69 46,30 
P2 Máximo 0,83 1,80 77,14 

 Media ± S.E. 0,51 ± 0,09 1,26 ± 0,19 63,54 ± 6,74 

 Mínimo 0,08 1,57 25,52 
P3 Máximo 0,49 2,54 38,22 

 Media ± S.E. 0,21 ± 0,04 1,94 ± 0,08 33,22 ± 2,97 

  F-test = 5,612 F-test = 19,823 F-test = 5,197 
  p = 0,008 p = 0,000 p = 0,028 

Sedimentos costeros 

 Mínimo 0,11 0,93 33,98 
Z1 Máximo 1,91 1,78 35,74 

 Media ± S.E. 1,57 ± 0,45 1,29 ± 0,18 34,86 ± 0,88 

 Mínimo 0,08 0,35 43,93 
Z2 Máximo 1,35 2,20 83,72 

 Media ± S.E. 0,35 ± 0,06 1,16 ± 0,11 63,02 ± 7,39 

 Mínimo 0,10 0,33 17,79 
Z3 Máximo 0,68 1,64 86,88 

 Media ± S.E. 0,28 ± 0,04 0,77 ± 0,12 54,44 ± 4,10 

  F-test = 4,025 F-test = 3,724 F-test = 1,743 
  p = 0,011 p = 0,033 p = 0,196 

 

 

Para el PE, no se obtuvieron diferencias con significación estadística por punto 

de muestreo de sedimentos marinos (p = 0,097) mientras que, para el PP, la zona P2 
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(0,71 ± 0,07) dio de nuevo el valor medio mayor y estadísticamente significativo para 

el índice de carbonilo (F-test = 16,974; p = 0,001), con diferencias según el test de 

comparaciones múltiples (LSD test) entre P2 y P1 (0,37 ± 0,10) (p = 0,006), y P2 y P3 

(0,23 ± 0,04) (p = 0.000). Parece que la fotodegradación inicial comenzada en el punto 

de muestreo más cercano a la superficie (P1) evoluciona hacia P2 a través de una 

reacción Norrish tipo I, debido a la formación principal del grupo carbonilo, seguido de 

una transformación más lenta hacia el punto de muestreo más profundo (P3). Además, 

el análisis del carbono orgánico total mostró un porcentaje más elevado para P2 (0,93 ± 

0,07 %) que para P1 (0,44 ± 0,04 %) ó P3 (0,67 ± 0 26 %), lo que refleja la 

descomposición de las cadenas poliméricas en los sedimentos marinos (Maes et al., 

2017). 

Así mismo, en los sedimentos marinos aparecieron diferencias con signficación 

estadística para el índice de carbonilo entre los distintos meses de muestreo (F-test = 

9,683; p = 0,001). Así, las muestras recogidas en septiembre (0,19 ± 0,02) mostraron un 

índice de carbonilo menor que las recolectadas en junio (0,51 ± 0,06) (p = 0,000) y abril 

(0,44 ± 0,09) (p = 0,008). Tal y como indican Niu et al. (2021), es más difícil que los 

diferentes factores fisicoquímicos contribuyan a la degradación de los polímeros 

plásticos cuando las temperaturas son más frías que cuando son más suaves. 

Pero la degradación de los plásticos es más probable que ocurra en tierra que en 

el océano, ya que en este último medio la exposición a la radiación ultravioleta y la 

erosión mecánica es mínima (Gregory y Andrady, 2003). Así, el índice de carbonilo en 

sedimentos costeros mostró ser significativamente más elevado en Z1, la zona de 

muestreo en la línea de pleamar, (1,57 ± 0,45) que en Z2 (0,35 ± 0,06) y Z3 (0,28 ± 

0,04) (F-test = 4,025; p = 0,026) (Tabla 5.12). 
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Aunque las tres zonas están igualmente expuestas a la radiación solar y a la 

acción de los microorganismos, los MP recogidos en Z1 también están expuestos al 

efecto de erosion por las olas, con la influencia del oxígeno tanto del aire como del agua, 

lo que implica una mayor acción degradativa, que da como resultado la formación de 

radicales carbonilo a partir de la reacción Norrish tipo I. La síntesis de grupos 

carboxílicos, ésteres y cetonas en Z1 podría deberse a la acción conjunta de la radiación 

solar, fotodegradación, oxidación térmica y biodegradación (Singh and Sharma, 2008). 

Además, el rango de valores del índice de carbonilo en Z1 (0,11–1,91) fue mayor que 

en Z2 (0,08–1,35) (Tabla 5.12), demostrando la existencia de MP con y sin degradación 

especialmente en Z1, mientras que el valor máximo más pequeño de este índice se 

alcanzó en Z3 (0,68), lo que sugiere su proximidad a la actividad antropogénica y, con 

ello, la presencia de MP menos degradados o formados más recientemente. 

Al contrario que los sedimentos marinos, los sedimentos costeros de Cala 

Cortina recogidos en septiembre mostraron un índice de carbonilo de 0,42 ± 0,09, 

estadísticamente superior al valor medio de los otros dos meses (0,26 ± 0,04) (F-test = 

3,613; p = 0,025). Septiembre es el mes donde, de forma habitual, se concentran las 

lluvias en nuestra zona (Ruiz-Álvarez et al., 2017), especialmente en 2019, donde, como 

ya se ha comentado, tuvimos el episodio de DANA (Hermoso et al., 2021) que pudo 

acarrear más MP degradados a la playa de Cala Cortina e incrementar su abrasión 

mecánica y fragmentación, con un tamaño medio más pequeño para las muestras de este 

mes (0,53 ± 0,08 mm) que para la media de los otros dos (F-test = 7,678; p = 0,002). Es 

decir, en septiembre se acumularon MP con un índice de carbonilo medio mayor y un 

menor tamaño, de forma similar a lo encontrado en un trabajo anterior de nuestro grupo 

de investigación, realizado en una estación depuradora de aguas residuales de la zona 

(Bayo et al., 2020). 



Capítulo 5. Resultados y Discusión   Dolores Rojo Campillo 

188 

También se encontraron diferencias estadísticamente significativas en el índice 

de carbonilo según la forma del MP aislado en sedimentos marinos (F-test = 4,736; p = 

0,016), principalmente entre films (0,30 ± 0,04) y fragmentos (0,53 ± 0,09) (p = 0,014), 

y entre films y fibras (0,57 ± 0,16) (p = 0,049). 

Para sedimentos costeros, se encontraron diferencias con significación 

estadística en el índice de carbonilo de MP de PP, cuando se compararon colores y 

formas (F-test = 7,064; p = 0,017), con un valor medio menor para films coloreados 

(0,25 ± 0,02) que para fragmentos blancos (0,84 ± 0,18) (p = 0,006) o fibras blancas 

(0,68 ± 0,05) (p = 0,040). 

Así mismo, se identificaron diferencias por pares de colores para el valor medio 

del índice de carbonilo mediante el test de Kruskal Wallis (Tabla 5.13), 

fundamentalmente entre el blanco y el azul (p = 0,037), y el blanco y el verde (p = 

0,011), aunque estas diferencias desaparecieron cuando se aplicó corrección mediante 

ajuste de Bonferroni para tests múltiples (p = 0,555 y p = 0,165, respectivamente). 

Prata et al. (2020) tampoco encontraron diferencias con significación estadística 

en el índice de carbonilo por colores para MP recogidos en playas de Portugal, aunque 

aquel resultó inferior para microesferas negras de PP que para fragmentos amarillos del 

mismo polímero. La presencia de pigmentos aplicados a los plásticos previene al 

polímero, o al menos lo protege, de la degradación química, debido a su capacidad de 

adsorber radiación ultravioleta dañina, atrapando radicales libres que cambian las 

propiedades físicas y ópticas del polímero y actuando como antioxidante en los 

sedimentos más expuestos (Campanale et al., 2020c). 
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Tabla 5.13. Valores medios (± error estándar) de los índices 

de carbonilo y vinilo para sedimentos marinos y costeros por 

colores. 

Color Índice de 
carbonilo 

Índice de 
vinilo 

Sedimentos marinos 

Blanco 0,29 ± 0,04 1,74 ± 0,13 
Rojo - 1,80 
Azul 0,55 ± 0,13 - 
Beige 0,20 ± 0,02 1,68 
Amarillo 0,63 ± 0,14 1,21 ± 0,27 
Verde 0,72 ± 0,04 0,77 ± 0,02 
Total 0,37 ± 0,04 1,57 ± 0,12 
Test de Kruskal Wallis p = 0,016 p = 0,083 

Sedimentos costeros 

Blanco 0,51 ± 0,22 0,98 ± 0,07 
Azul 0,55 ± 0,40 0,43 ± 0,05 
Amarillo 0,68 0,34 
Verde 0,10 ± 0,00 0,70 ± 0,25 
Marrón 0,31 ± 0,12 1,71 ± 0,17 
Negro 0,14 1,78 
Naranja 0,34 0,56 
Total 0,44 ± 0,144 1,04 ± 0,08 
Test de Kruskal Wallis p = 0,084 p = 0,003 

 

5.3.3.2 Índice de vinilo 

El índice de vinilo sufrió un incremento estadísticamente significativo en sedimentos 

marinos, desde P1 (0,84 ± 0,07) a P2 (1,26 ± 0,19) y P3 (1,94 ± 0,08) (F-test = 19,823; 

p = 0,000) (Tabla 5.12). Tras un descenso significativo del índice de carbonilo de P2 a 

P3, como hemos visto en el subapartado anterior, la formación de grupos vinilo vía 

reacción Norrish tipo II se vio favorecida por la profundidad, de forma estadísticamente 

significativa. Así, el incremento en la formación de grupos carbonilo hasta P2 pudo 
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alcanzar una meseta o estabilización hacia los sedimentos más profundos (P3), y esta 

ralentización en la formación de grupos carbonilo dio como resultado el aumento en la 

formación de grupos vinilo, tal y como vemos por el incremento estadísticamente 

significativo del índice de vinilo. Además, el mínimo valor medio del índice de vinilo 

en P1, el sedimento marino menos profundo, también podría deberse a una fácil 

metabolización de los dobles enlaces por los microorganismos, según apuntan Sen y 

Raut (2015). 

En el caso de sedimentos costeros, el índice de vinilo descendió de forma 

significativa de Z1 (1,29 ± 0,18) a Z2 (1,16 ± 0,11), y de nuevo hacia Z3 (0,77 ± 0,12) 

(F-test = 3,724; p = 0,033) (Tabla 5.12). Estos resultados, combinados con un descenso 

también significativo en el índice de carbonilo de Z1 a Z3, tal y como hemos comentado 

en el subapartado anterior, pueden indicar que la formación masiva, tanto de grupos 

carbonilo como de grupos vinilo en Z1, proviene de reacciones Norrish tipo I y II, 

responsables de todo el proceso de degradación fotocatalítica de los polímeros. Dado 

que la evolución en la formación de grupos carbonilo y vinilo es el indicador principal 

para monitorizar el nivel de degradación de un polímero (Tofa et al., 2019) y que, 

curiosamente, ambos índices se ven incrementados en Z1, esto implica un proceso 

continuo y rápido de transformación de los MP en esa zona de muestreo de sedimentos 

costeros. Además, esta hipótesis puede corroborarse con una menor concentración 

media de MP previamente indicada para Z1 (18,78 ± 3,30 MP/kg s.s.). 

En general, las fibras presentaron un índice de vinilo de 0,78 ± 0,14, 

significativamente menor que para films (0,92 ± 0,09) y fragmentos (1,30 ± 0,16) (F-

test = 3,394; p = 0,035), los últimos con una mayor superficie de exposición para su 

degradación química. Así mismo, tanto fibras como fragmentos mostraban una mayor 

concentración en Z3, el punto de muestreo con los índices de carbonilo y vinilo más 
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bajos. Según se recoge en la Tabla 5.13, también aparecieron diferencias 

estadísticamente significativa entre colores para el índice de vinilo (p = 0,003); por 

ejemplo, entre el amarillo y el marrón (p = 0,011), el amarillo y el negro (p = 0,038), el 

azul y el marrón (p = 0,001), el azul y el negro (p = 0,027), el verde y el marrón (p = 

0,010) y el blanco y el marrón (p = 0,005), aunque de todas estas diferencias solamente 

permaneció significativa la establecida entre el azul y el marrón, después de la 

corrección de Bonferroni (p = 0,014). 

Por tanto, la presencia de grupos carbonilo y vinilo en la estructura de los 

polímeros confirma su degradación fotooxidativa que, finalmente, llevaría a la 

formación de nanoplásticos, hecho que ya fue constatado por (Acosta-Coley y Olivero-

Verbel (2015). En general, un incremento en ambos índices implicó una menor 

abundancia de MP junto con la presencia de tamaños más pequeños, especialmente en 

sedimentos costeros, muy relacionado con la actuación simultánea de distintos factores 

de degradación, como radiación solar, fotodegradación, oxidación térmica y 

biodegradación. Por el contrario, los resultados para sedimentos marinos no fueron tan 

claros, debido probablemente a condiciones ambientales más suaves, con prácticamente 

ausencia de radiación procedente del sol, además de la acción de corrientes 

anticiclónicas que puedan influir de manera notable en la distribución de MP a las 

distintas profundidades consideradas. 

 

5.3.3.3 Cristalinidad: desarrollo de modelos de regresión predictivos 

Tal y como han indicado varios autores (Stark y Matuana, 2004; Ter Halle et al., 2017; 

Liu et al., 2021b), el plástico originario o primigenio (plástico pristino) tiene una 

cristalinidad más baja que el plástico degradado, en el que ha podido haber escisión de 
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cadenas: cuanto más cortas son las cadenas, mayor movilidad tienen, lo que está 

asociado a una rápida cristalización y a una mayor fragilidad del polímero. En general, 

el cambio en la estructura y en los grupos funcionales tras un proceso de degradación 

implica un aumento en la cristalización del polímero (Liu et al., 2019b). 

Este postulado es coherente con lo que se observó en las muestras recogidas en 

P2, el punto de muestreo de sedimentos marinos con mayor índice de carbonilo (F-test 

= 5,612; p = 0,008) y mayor valor de cristalinidad (F-test = 5,197; p = 0,028), de forma 

estadísticamente significativa (Tabla 5.12). Ter Halle et al. (2017) han indicado que la 

basura plástica marina tiene, por lo general, mayor índice de cristalidad que la materia 

polimérica prima empleada, sobre todo, en embalajes, lo que implica, como hemos 

comentado, un incremento en la escisión de cadenas por oxidación y un posterior 

reordenamiento en moléculas más pequeñas, experimentando un proceso de 

recristalización hacia estructuras más ordenadas (Stark y Matuana, 2004; Fayolle et al., 

2008). 

Aunque la cristalidad no varió de forma estadísticamente significativa en 

sedimentos costeros (p = 0,196) (Tabla 5.12), sí lo hizo en sedimentos marinos (F-test 

= 5,197; p = 0,028) (Tabla 5.12), especialmente entre P2 (63,54 ± 6,74 %) y P3 (33,22 

± 2,97 %), la zona más profunda, según test de Fisher (LSD) (p = 0,027). Además, las 

fibras mostraron el valor medio de cristalinidad más elevado (67,93 ± 2,70 %), seguido 

de los films (55,72 ± 3,98 %), fragmentos (40,50 ± 3,01 %) y microesferas (35,73 ± 3,55 

%) (F-test = 3,006; p = 0,043), para el conjundo de formas tanto en sedimentos marinos 

como costeros. 

Con objeto de predecir valores de cristalinidad (CRIS) según índices de 

carbonilo (IC) y vinilo (IV) calculados, se desarrollaron dos modelos generalizados de 
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regresión lineal, de acuerdo con los datos experimentales recogidos en la Tabla 5.14 y 

que se resumen en las siguientes ecuaciones, para sedimentos marinos (Ec. 1) y costeros 

(Ec. 2): 

 

CRIS = 26,28 + 293,48 * IC – 161,35 * IV    (Ec. 1) 

CRIS = 93,40 + 22,85 * IC – 35,30 * IV    (Ec. 2) 

 

Tabla 5.14. Principales parámetros estadísticos que definen 

los análisis de regresión para el cálculo de la cristalinidad en 

sedimentos marinos y costeros. 

Parámetro Sedimentos 
marinos 

Sedimentos 
costeros 

R 0,878 0,805 
R2 0,770 0,649 
R2

adj 0,719 0,621 
Se 8,483 11,416 
SSREG 2.169,147 6.014,313 
SSRES 647,651 3.258,274 
F-test 15,072 23,073 
p 0,001 0,000 
df 11 27 
Test de Durbin-Watson 2,563 1,627 

(R): coeficiente de correlación; (R2): coeficiente de determinación; (R2
adj): 

coeficiente de determinación ajustado; (Se): error estándar de la estimación; 
(SSREG): suma de cuadrados de la regresión; (SSRES): suma de cuadrados de 
los residuos; (df): grados e libertad. 

 

Estas ecuaciones dieron valores de R2 de 0,770 y 0,649, respectivamente, lo que 

indica una clara relación lineal entre los dos índices y los cambios en la cristalinidad de 

un polímero como variable dependiente, aunque, en ambos casos, aún quede un 
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porcentaje importante de la varianza sin explicar. Esto último puede deberse a que los 

dos índices de degradación considerados en nuestro estudio, índice de carbonilo e índice 

de vinilo, representan cambios en la superficie del polímero, mientras que las 

variaciones en la cristalidad pueden suponer cambios estructurales más profundos, con 

un gradiente de variación desde la superficie al interior del material polimérico, que no 

quedarían reflejados en las ecuaciones. 

Ambas ecuaciones mostraron una influencia negativa del índice de vinilo, 

aunque su inclusión en la ecuación fue del todo necesaria, porque para los modelos 

obtenidos sin ese índice se obtenían valores de R2
adj de 0,341 y 0,038 para sedimentos 

marinos y costeros, respectivamente, extremadamente bajos comparados con los 

obtenidos cuando se incluía dicho índice. Además, se empleó el test de Durbin-Watson 

para detector ausencia de autocorrelación en los residuos de ambos modelos, sabiendo 

que cuando su valor tiende a cero existe una fuerte correlación entre los residuos de la 

regresión, mientras que un valor del test de Durbin-Watson tendente a 2,0 indica una 

correlación débil o, lo que es lo mismo, una distribución al azar entre puntos sucesivos 

(Rutledge et al., 2002). Tal y como se muestra en la Tabla 5.14, tanto para sedimentos 

marinos como costeros, el estadístico Durbin-Watson fue de 2,563 y 1,627, 

respectivamente, demostrando la independencia de dichos residuos. La validación de 

ambos modelos se realizó mediante análisis de residuos. A continuación, se muestra el 

gráfico normal P–P (Probabilidad-Probabilidad) de los residuos estandarizados de 

valores de cristalinidad observados frente a predichos, tanto en sedimentos marinos 

(Figura 5.31a) como en sedimentos costeros (Figura 5.31b). Para los dos, se observan 

pares de valores cercanos a la línea media, lo que implica una distribución normal de la 

variable CRIS, en ausencia de comportamientos anómalos y de acuerdo con la hipótesis 

de distribución normal para los errores del modelo. 
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Fig. 5.31. Relación entre valores observados y predichos de CRIS según modelo de 

regresión para: (a) sedimentos marinos (Ec. 1) y (b) sedimentos costeros (Ec. 2). 
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6 CONCLUSIONES 

En esta Tesis Doctoral se ha evaluado la presencia de microplásticos en sedimentos 

costeros de doce playas localizadas en la ribera continental y cordón litoral del mar 

Menor, así como en sedimentos marinos del puerto de Cartagena y su playa adyacente, 

Cala Cortina, y en muestras del tracto gastrointestinal de la especie de interés comercial 

Sparus aurata. La separación por densidad empleando NaCl de 120 g/l permitió aislar, 

de forma eficiente, microplásticos en todas las muestras analizadas, aunque para las 

muestras de sedimento marino y Sparus aurata fue necesario incluir un proceso de 

digestión de la materia orgánica con KOH al 10% y H2O2 al 30%, respectivamente. 

Posteriormente, todas las muestras fueron procesadas mediante microscopia trinocular y 

espectofotometría infrarroja con transformada de Fourier, confirmándose como una 

metodología sencilla para la identificación de microplásticos, y que ha permitido 

establecer las siguientes conclusiones: 

A) Para las muestras de sedimentos costeros del mar Menor: 

1. Se ha trabajado con un total de 13.617,40 g de sedimento seco costero, aislándose 

1.497 partículas de ML y confirmándose como microplásticos 686 (45,82%) lo 

que supone una media de 52,46 ± 5,26 MP/kg s.s. que aparecieron 

mayoritariamente bajo la forma FR, seguido de FB, FI y BD, indicando una 

prevalencia de microplásticos secundarios sobre primarios. 

2. El tamaño tamaño medio de MP se correlacióno negativamente y de forma 

significativa con el tamaño del grano de los sedimentos, resultando que a menor 
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tamaño de partícula de arena mayor fue el tamaño medio de los MP en las 

distintas estaciones de muestreo. 

3. Para el conjunto de estaciones se identificaron MP en 13 colores distintos, lo que 

demuestra su origen múltiple y su distribución ubicua, incluso en zonas 

protegidas, siendo el blanco (26,42%) el más abundante, seguido del azul 

(22,79%) y el beige (17,42%), además se observó que el color blanco fue 

dominante en los microplásticos particulados, mientras que las FB fueron 

mayoritariamente azules. 

4. Se identificaron 18 familias poliméricas, aunque el LDPE (43,21%) HDPE 

(14,98%) y PV (12,73%) fueron los más identificados. Esta conclusión estaría 

vinculada al elevado uso que se hace de estos tres polímeros en materiales 

agrícolas y construcciones navales, lo que señala a la agricultura, los puertos 

deportivos y los clubes naúticos existentes en el entorno estudiado como fuentes 

de origen de estos MP, y establece la necesidad de una mejora en la gestión de 

residuos y limpieza de playas. 

5. La presencia de vegetación en zonas supramareales podría actuar como elemento 

de contención de MP, y la proximidad a los cultivos condicionar la forma y tipo 

de MP aislado, puesto que la concentración media para el conjunto de las 

estaciones localizadas en estas áreas fue superior, de forma estadísticamente 

significativa, a la de las estaciones intermareales, así como la concentración 

media obtenida para FI y para los polímeros HDPE y PC 
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6. El episodio de lluvias torrenciales ocasionado por la DANA de 2019 arrastró MP 

desde fuentes terrestres hacia la costa. Sin embargo, aunque se vio incrementada 

su concentración media y disminuyó el tamaño medio y el número de polímeros 

identificados, ninguna de las diferencias se presentó con significación estadística. 

 

B) Para las muestras de doradas (Sparus aurata) del mar Menor: 

7. Se ha trabajado con 17 doradas salvajes capturadas en el mar Menor, de talla y 

peso comprendidos entre 22,5 y 42 cm, y 208,5 y 801 g, respectivamente, 

aislándose del tracto gastrointestinal un total de 692 partículas de ML. De ellas, 

se confirmaron como MP el 40,32%, con una correlación positiva y 

estadísticamente significativa entre ambas concentraciones (r = 0,763, p = 0,000) 

y sin correlación entre estas y los distintos parámetros biológicos de la dorada. 

8. Todos los individuos estudiados presentaron MP, aunque por órgano analizado 

la concentración de MP fue mas del doble en estómago (3.912,06 MP/kg) que en 

intestino (1.562,17 MP/kg), observándose también una selección en el paso de 

las formas FB desde el estómago hacia el intestino en detrimento de las otras 

formas particuladas, con diferencias estadísticamente significativas. 

9. Tanto en estómago como en intestino, los MP presentaron mayoriariamente la 

forma FB (71,68%), seguida de FR (21,15%), FI (6,81%) y BD (0,36%), 

resultados que podrían explicarse por la mayor abundancia de este tipo de forma 

en el medio marino, debido a la presencia, rotura y pérdida de redes y aparejos 
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de pesca en el mar, junto con una mayor facilidad de degradación de las FB 

respecto de otras formas. 

10. El tamaño medio de MP en el tracto gastrointestinal fue de 0,83 ± 0,04 mm, sin 

que se dieran diferencias estadísticamente significativas entre estómago e 

intestino, aunque el rango de tamaño mas común en las muestras de estómago 

fue inferior (200–400 µm) al obtenido en las muestras de intestino (1–2 mm), 

Tampoco se observaron diferencias estadísticamente significativas entre el 

tamaño medio del MP y las características biológicas de la dorada. 

11. Los MP se clasificaron en 8 colores distintos, siendo el blanco el más frecuente 

(63,08%), tanto en estómago (67,15%) como en intestino (59,34%), seguido del 

azul (23,30%), tal y como sucede en los MP presentes en las muestras de 

sedimento costero del mar Menor. 

12. Se identificaron 9 familias de polímeros en el tracto gastrointestinal de dorada, 

siendo HDPE y LDPE los más abundantes, tanto en las muestras de estómago 

(LDPE: 34,55%; HDPE 27,40%) como en las de intestino (LDPE: 36,05%; 

HDPE: 30,77%) tal y como ocurrió en los MP presentes en las muestras de 

sedimento costero del mar Menor. 

 

C) Para las muestras de sedimentos costeros de Cala Cortina y sedimentos marinos 

del puerto de Cartagena: 
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13. Se han procesado en total 5.530,50 g de sedimento marino seco y 4.082,42 g de 

sedimento costero seco, de donde se aislaron unas concentraciones medias de MP 

de 19,37 y 30,01 MP/kg s.s., respectivamente, resultando inferiores con 

significación estadística a las obtenidas en sedimentos costeros del mar Menor. 

14. Tanto en sedimentos marinos como costeros, la forma de MP más aislada fue la 

FB y los colores predominantes fueron el blanco y el azul, aunque en sedimento 

costero las FB aparecieron con mayor frecuencia en color azul (45,57%). 

15. Se identificaron 12 grupos de polímeros distintos en sedimento marino y 9 en 

sedimento costero. En sedimento marino, el PV fue el más abundante seguido de 

PE y PP, mientras que en sedimento costero fueron LDPE y PP. Los polímeros 

menos densos, como LDPE, HDPE y PP, se encontraron principalmente en los 

sedimentos marinos menos profundos y en zonas más cercanas al mar en 

sedimentos costeros; sin embargo, el PV, de mayor densidad, apareció 

mayoritariamente también en sedimentos marinos de la zona menos profunda, lo 

que sugiere que además de la densidad de los polímeros deben de existir otras 

variables relacionadas con dinámicas marinas que intervengan en la distribución 

de los MP. 

16. El análisis por mes de muestreo mostró diferencias con significación estadística 

en la concentración media de FB para las muestras de Cala Cortina, que resultó 

superior en las muestras de junio respecto a las de septiembre (p = 0,008) y abril 

(p = 0,004), lo que podría indicar el origen textil de las FB, asociado con la mayor 

afluencia de bañistas en temporada estival. 
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17. El gradiente de concentración total de MP, desde las zonas más alejadas de la 

orilla, en sedimentos costeros, hacia el punto de muestreo de mayor profundidad, 

en sedimentos marinos, nos indica un proceso de contaminación con origen en 

tierra y destino el mar, más que en sentido contario. 

18. En sedimentos marinos, el valor del índice de carbonilo y vinilo indicaron un 

efecto protector de la profundidad en cuanto a la capacidad de degradación y 

oxidación de los polímeros, probablemente relacionado con la variación de 

parámetros ambientales, como temperatura o radiación solar ultravioleta, que 

intervienen activamente en su degradación natural. 

19. En sedimentos costeros, los índices de carbonilo y vinilo fueron más altos en las 

muestras tomadas cerca de la línea de marea alta, indicando una intensificación 

de los procesos de degradación probablemente originado por la acción mecánica 

de las olas y la influencia del oxígeno marino. 

20. Los modelos generalizados de regresión lineal desarrollados según los índices de 

carbonilo y vinilo confirmaron la relación entre ambos y los cambios en la 

cristalinidad del polímero, aunque una proporción significativa de la varianza 

quedaba sin explicar, debido, probablemente, a que las variaciones en ambos 

índices atienden más cambios superficiales y la variación de la cristalinidad 

implica cambios estructurales en el polímero. 
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OMS Organización Mundial de la Salud  

OSPAR Convenio sobre la protección del medio marino del Atlántico 

Nordeste 

PA Poliamida  

PAM Plan de Acción para la protección y el desarrollo de la cuenca del 

Mediterráneo  

PAN Poliacrilonitrilo 

PBDE Éteres difenílicos polibromados  

PC Policarbonato  

PCB Bifenilo policlorado 

PDMS Polidimetilsiloxano 

PE Polietileno  
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PEP Polietilenopropileno 

PEST Poliéster 

PET Tereftalato de polietileno  

PEVA Acetato de vinilo de polietileno 

PIB Producto Interior Bruto 

PMP Polimetilpenteno 

PNUMA Programa de Naciones Unidas para el Medio Ambiente 

POLIAC Poliacrilato 

POLISIL Polisilicato 

PP Polipropileno 

PS Poliestireno 

PTFE Politetrafluoroetileno (Teflón) 

PUR Poliuretano  

PV Polivinilo 

PVA Acetato de polivinilo 

PVALC Alcohol de polivinilo 

PVC Cloruro de polivinilo  

PVD Polivinilideno 

PVFM Polivinilo-Formal 

Pyr-GC-MS Pirólisis-cromatografía de gases-espectrometría de masas  

RAMSAR Convención de Humedales de Importancia Internacional. 
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s.s. Sedimento seco 

SAIT Servicio de Apoyo a la Investigación Tecnológica  

SBR Copolímero de estireno y butadieno 

SCS Sistema estandarizado de clasificación por tamaño y color  

SE Superficie Específica 

SEM Microscopio electrónico de barrido 

SIOSE Sistema de Información sobre Ocupación del Suelo de España 

SIT Servicio de instrumentación tecnológica 

SPSS Statistic Package for Social Sciences  

TESEO Base de datos de tesis doctorales 

UPCT Universidad Politécnica de Cartagena  

UTM Universal Transverse Mercator (sistema de coordenadas) 

ZEC Zonas de Especial Conservación 

ZEPA Zona de Especial Protección para Aves 

ZEPIM Zonas Especialmente Protegidas de Importancia para el Mediterráneo 

ZyCITN Zonas y Centros de Interés Turístico Nacional  
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ANEXO IV.A. 
IMÁGENES DE MICROPLÁSTICOS EN 

SEDIMENTOS COSTEROS DEL MAR 
MENOR 
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ANEXO IV.A IMÁGENES DE MICROPLÁSTICOS EN 

SEDIMENTOS COSTEROS DEL MAR 

MENOR 
 

 

   

  

  

Imagen 1. a) ACRIL Playa Paraiso, octubre 2019; b) ACRIL Salinas de Marchamalo 

Supramareal, octubre 2019; c) ACRIL Islas Menores, octubre 2019; d) ACRIL Saladar 

Lo Poyo Supramareal, octubre 2019; e) ACRIL La Perla, octubre 2019; f) ACRIL La 

Manga, octubre 2019. 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 2. a) BIOPOL Carmolí Supramareal sur, octubre 2018; b) CAUCHO Islas 

Menores, octubre 2018; c) HDPE La Manga, marzo 2017; d) HDPE Los Urrutias, 

marzo 2017 e) HDPE Playa Honda, marzo 2017; f) HDPE Playa Paraiso, marzo 2017. 

 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 3. a) HDPE Saladar Lo Poyo supramareal, marzo 2017; b) HDPE Marina del 

Carmolí Intermareal norte, marzo 2017; c) HDPE Marina del Carmolí Supramareal 

norte, marzo 2017; d) HDPE Salinas de Marchamalo Supramareal, marzo 2017; e) 

HDPE Saladar de Lo Poyo Supramareal, marzo 2018; f) HDPE Marina del Carmolí 

Supramareal sur, marzo 2018. 

e)  f)  

a)  b)  

c)  d)  
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Imagen 4. a) HDPE Islas Menores, marzo 2018; b) HDPE Playa Paraiso, marzo 2018; 

c) HDPE Mar de Cristal, marzo 2019; d) HDPE La Manga, marzo 2019; e) HDPE 

Playa Paraiso, marzo 2019; d) HDPE Playa Honda, octubre 2019. 

a)  b)  

d)  e)  

e)  f)  
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Imagen 5. a) HDPE Salinas Marchamalo Supramareal, octubre 2019; b) HDPE Mar de 

Cristal, octubre 2019; c) Saladar de Lo Poyo Intermareal, octubre 2019; d) Playa La 

Perla, octubre 2019; e) Playa Los Urrutias, octubre 2019; f) Marina del Carmolí 

Supramareal norte, octubre 2019. 

 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 6. a) LDPE Playa Honda, marzo 2017; b) LDPE Playa Paraiso, marzon 2017; 

c) LDPE Salinas de Marchamalo Intermareal, marzo 2017; d) LDPE Saladar de Lo 

Poyo Intermareal marzo 2017; e) LDPE Los Urrutias, marzo 2017; f) LDPE La Manga, 

marzo 2017. 

 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 7. a) LDPE Marina del Carmolí Supramareal norte, marzo 2017 b) Marina del 

Carmolí Intermareal norte, marzo 2017; c) LDPE Los Narejos, marzo 2017; d) LDPE 

Playa Honda, marzo 2018; e) LDPEPlaya Paraiso, marzo 2018; f) LDPE Mar de 

Cristal, marzo 2018. 

 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 8. a) LDPE Islas Menores, marzo 2018 b) LDPE Saladar de Lo Poyo 

Supramareal, marzo 2018; c) LDPE Playa de La Perla, marzo 2018; d) LDPE Marina 

del Carmolí Supramareal sur, marzo 2018; e) LDPE Playa Paraiso, marzo 2019; f) 

LDPE Mar de Cristal, marzo 2019. 

 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 9. a) LDPE La Manga, marzo 2019 b) LDPE Playa Honda, octubre 2019; c) 

LDPE Playa Paraiso, octubre 2019; d) LDPE Salinas de Marchamalo Supramareal, 

octubre 2019; e) LDPE Mar de Cristal, octubre 2019; f) LDPE Saladar de Lo Poyo 

Supramareal, octubre 2018. 

 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 10. a) LDPE Playa La Perla, octubre 2019; b) LDPE Los Urrutias, octubre 

2019; c) LDPE La Manga, octubre 2019; d) LDPE Marina del Carmolí Supramareal 

norte, octubre 2019; e) LDPE Marina del Carmolí Intermareal norte, octubre 2019; f) 

LDPE Santiago de la Ribera, octubre 2018. 

 

a)  b)  

c)  e)  

e)  f)  
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Imagen 11. a) MUF Playa Paraiso, marzo 2017; b) MUF Islas Menores, marzo 2017; 

c) MUF Playa Paraiso, octubre 2019; d) NYL Islas Menores, marzo 2018; e) NYL 

Marina del Carmolí Supramareal sur, marzo 2018; f) NYL Los Nietos, octubre 2019. 

 

 

a)  b)  

f)  

c)  d)  

e)  
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Imagen 12. a) PEP Playa Honda, marzo 2017; b) PEP Santiago de la Ribera, marzo 

2017; c) PEP Playa Paraiso, marzo 2018; d) PEP La Manga, marzo 2019; e) PEP 

Playa Paraiso, marzo 2019; f) PET Los Nietos, marzo 2019. 

 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 13. a) PMP Islas Menores, marzo 2018; b) PC Saladar de Lo Poyo 

Supramareal, marzo 2018; c) PEST Playa Honda, marzo 2017; d) PEST Los Narejos, 

marzo 2017; e) PEST Santiago de la Ribera, marzo 2017; f) PEST Salinas de 

Marchamalo Supramareal, marzo 2018. 

 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 14. a) PEST Islas Menores, marzo 2018; b) PEST Playa Paraiso, marzo 2019; 

c) PEST La Manga, marzo 2019; d) PEST Los Narejos, octubre 2019; e) PEST 

Santiago de la Ribera, octubre 2019; f) PS Playa Paraiso, marzo 2017. 

 

a)  b)  

d)  e)  

f)  g)  
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Imagen 15. a) PS Islas Menores, marzo 2017; b) PS Saladar de Lo Poyo Intermareal, 

marzo 2017; c) PS Los Urritias, marzo 2017; d) PS Marina del Carmolí Supramareal 

norte, marzo 2017; e) PS Saladar de Lo Poyo Supramareal, marzo 2018; e) PS Playa 

La Perla. 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  

0,5 mm 0,5 mm 
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Imagen 16. a) PS Playa Paraíso, marzo 2019; b) PS Los Urrutias, marzo 2019; c) PS 

Playa Honda, octubre 2019; d) PS Islas Menores, octubre 2019; e) PS Los Nietos, 

octubre 2019; a) PS Saladar de Lo Poyo Intermareal, octubre 2019. 

 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 17. a) POLISIL Islas Menores, marzo 2017; b) PV Playa Paraíso, marzo 2017; 

c) PV Mar de Cristal, marzo 2017; d) PV Los Nietos, marzo 2017; e) PV Saladar Lo 

Poyo Intermareal, marzo 2017; f) PV Los Urrutias, marzo 2017. 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  

0.5 mm 

0.5 mm 
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Imagen 18. a) PV La Manga, marzo 2017; b) PV Los Narejos, marzo 2017; c) PV 

Santiago de la Ribera, marzo 2017; d) PV Islas Menores, marzo 2018; e) PV Playa de 

La Perla, marzo 2018; f) PV Playa Paraiso, marzo 2019. 

a)  b)  

d)  e)  

f)  g)  

0.5 mm 
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Imagen 19. a) PV Mar de Cristal, marzo 2019; b) PV Los Nietos, marzo 2019; c) PV La 

Manga, marzo 2019; d) PV Salinas de Marchamalo Supramareal, octubre 2019; e) PP 

Playa Honda, marzo 2017; f) PP Playa Paraiso, marzo 2017. 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 20. PP a) PP Salinas de Marchamalo Supramareal, marzo 2017; b) PP Los 

Urrutias, marzo 2017; c) PP Playa Paraiso, marzo 2018; d) PP Mar de Cristal, marzo 

2018; e) PP Islas Menores, marzo 2018; f) PP Saladar de Lo Poyo Supramareal, marzo 

2018. 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 21. a) PP Islas Menores, marzo 2019; b) PP Los Urrutias, marzo 2019; c) PP 

La Manga, marzo 2019; d) PP Mar de Cristal, octubre 2019;e ) PP Los Urrutias, 

octubre 2019; f) TENAX Playa Honda, marzon 2017. 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 22. a) TEFLON Playa Paraiso, marzo 2019; b) TEFLON La Manga, marzo 

2019; c) TEFLON Marina del Carmolí Supramareal norte, octubre 2019; d) TEFLON 

Los Narejos, octubre 2019. 

a)  b)  

c)  d)  



 
 
 
 
 
 
 
 

ANEXO IV.B. 
IMÁGENES DE MICROPLÁSTICOS EN 

DORADAS 
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ANEXO IV.B IMÁGENES DE MICROPLÁSTICOS EN 

DORADAS 
 

 

 

   

    

  

 

Imagen 1. a) ACRILATO en estómago D7 invierno ; b) HDPE en estómago D2 verano; 

c) HDPE en estómago D7; d) HDPE en estómago D17 primavera; e) HDPE en 

intestino D1 verano; f) HDPE en intestino D6 verano. 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 2. a) HDPE en intestino D7, invierno; b) LDPE en estómago D1, verano; c) 

LDPE en estómago D5, verano; d) LDPE en estómago D6, verano; e) LDPE en 

estómago D17, primavera; f) LDPE en intestino D2, verano. 

 

b)  

c)  d)  

e)  f)  

a)  
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Imagen 3. a) LDPE en intestino D7, invierno; a) PEP en estómago D6, verano; b) PEP 

en estómago D7, invierno; c) PEP en estómago D11, invierno; d) PEP en intestino D1, 

verano; e) PEP en intestinoD6, verano. 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 4. a) PEP en intestino D7, invierno; b) PEST en estomago D2, verano ; c) 

PEST en estomago D16, primavera; d) PS en estómago D2, verano; e) PUR en 

estómago D11, invierno; f) TEFLON en estómago D2, verano. 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 5. a) PV en estómago D6, Verano; b) PV en estómago D9, invierno; c) PV en 

estómago D11, invierno; d) PV en intestino D6, verano; e) PV en intestino D9, 

invierno; f) PV en intestino D13, primavera. 

 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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ANEXO IV.C. 
IMÁGENES DE MICROPLÁSTICOS EN 

SEDIMENTOS MARINOS DEL PUERTO DE 
CARTAGENA 
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ANEXO IV.C IMÁGENES DE MICROPLÁSTICOS EN 

SEDIMENTOS MARINOS DEL PUERTO 

DE CARTAGENA 
 

 

  

   

  

 

Imagen 1. a) ACRIL P1, marzo de 2019; b) ACRIL P1, septiembre 2019; c) HDPE P2, 

junio 2019; d) HDPE P2, septiembre de 2019; e) LDPE P1, septiembre 2019; f) LDPE 

P2 septiembre 2019. 

a)  b)  

c)  d)  

f)  e)  
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Imagen 2. a) LDPE P3 junio 2019; b) LDPE P3 septiembre 2019; c) PEP P2, marzo 

2019; d) PEP P3 marzo 2019; e) PEST P2, junio 2019; f) PET P3 junio 2019. 

a)  b)  

c)  d)  

f)  e)  
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Imagen 3. a) PC P1 marzo 2019; b) PP P1 junio de 2019; c) PP P1, septiembre 2019; 

d) PP P2 junio 2019; e) PP P2, septiembre 2019; f) PP P3, junio 2019. 

 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 4. a) PP P3, septiembre 2019; b) PS P1, junio 2019; c) PV P1, marzo 2019; 

TEFLON P2, marzo 2019. 

 

 

a)  b)  

c)  d)  



 
 
 
 
 
 
 
 

ANEXO IV.D. 
IMÁGENES DE MICROPLÁSTICOS EN 

SEDIMENTOS COSTEROS DE CALA 
CORTINA 
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ANEXO IV.D IMÁGENES DE MICROPLÁSTICOS EN 

SEDIMENTOS COSTEROS DE CALA 

CORTINA 
 

 

  

   

  
 

Imagen 1. a) ACRIL Z1, junio de 2019; b) ACRIL Z3, junio 2019; c) ACRIL Z3, 

septiembre 2019; d) HDPE Z2, junio de 2019; e) LDPE Z3 marzo 2019; f) LDPE Z3 

marzo 2019. 

a) b)  

c)  d)  

f)  e)  
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Imagen 2. a) LDPE Z3 junio 2019; b) LDPE Z1 septiembre 2019; c) LDPE Z2 

septiembre 2019; d) LDPE Z3 septiembre 2019; e) PEP Z3, junio 2019; f) PET Z3 

marzo 2019. 

a)  b)  

c)  d)  

f)  e)  
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Imagen 3. a) PET Z3 junio 2019; b) PET Z1 septiembre de 2019; c) PEST Z2, junio 

2019; d) PS Z3 marzo 2019; e) PV Z2, marzo 2019; f) PP Z2, junio 2019. 

 

a)  b)  

c)  d)  

e)  f)  
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Imagen 4. a) PP Z3, junio 2019; b) PP Z2, septiembre 2019; c) PP Z3, septiembre 

2019. 

 

 

a)  b)  

c)  d)  



 
 
 
 
 
 
 
 

ANEXO V. 
ESPECTROS INFRARROJOS 
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ANEXO V ESPECTROS INFRARROJOS 
 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 

 

Imagen 1. a) Comparativa entre la muestra de ACRIL, estación Z3 Cala Cortina, 23 sept. 2019 

(rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse Scientific Systems Polymers by ATR Library 

(negro), con una concordancia del 72,04%; b) Comparativa entre la muestra de BIOPOL , 

estación S12 Marina del Carmolí, 16 marzo. 2018 (rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse 

Scientific Systems Polymers by ATR Library (negro), con una concordancia del 86,36%. 

a) 

b) 



Anexo V. Espectros Infrarrojos  Dolores Rojo Campillo 

360 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

Imagen 2. a) Comparativa entre la muestra de HDPE, estación S4 Mar de Cristal, 24 feb. 2019 

(rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse Scientific Systems Polymers by ATR Library 

(negro), con una concordancia del 94,81%; b) Comparativa entre la muestra de LDPE, estación 

Z3 Cala Cortina, 11 jun. 2019 (rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse Scientific Systems 

Polymers by ATR Library (negro), con una concordancia del 91,09 %. 

a) 

b) 
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Imagen 3. a) Comparativa entre la muestra de MUF, estación S2 Playa Paraiso, XX marzo. 

2017 (rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse Scientific Systems Polymers by ATR Library 

(negro), con una concordancia del 60,99%; b) Comparativa entre la muestra de PEP, en 

intestino de D6, 9 jul. 2018 (rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse Scientific Systems 

Polymers by ATR Library (negro), con una concordancia del 97,03 %; 

a) 

b) 
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Imagen 4: a) Comparativa entre la muestra de PEST, estación S1 Playa Honda, XX marzo. 2017 

(rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse Scientific Systems Polymers by ATR Library 

(negro), con una concordancia del 69,02%; b) Comparativa entre la muestra de PET, estación 

S6 Los Nietos, 24 feb 2019 (rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse Scientific Systems 

Polymers by ATR Library (negro), con una concordancia del 81,29%. 

a) 

b) 
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Imagen 5. a) Comparativa entre la muestradePC, estación P2 puerto de Cartagena, abril 2019 

(rojo) y la referencia de la biblioteca HR Sprouse Polymers by ATR Library (negro); b) 

Comparativa entre la muestra de PP, estación S10 Los Urrutias, 16 nov. 2019 (rojo) y la 

referencia de la biblioteca Sprouse Scientific Systems Polymers by ATR Library  (negro), con 

una concordancia del 95,05%. 

a) 

b) 
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Imagen 6. a) Comparativa entre la muestra de PS, estación Z3 Cala Cortina, 23 marzo. 2019 

(rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse Scientific Systems Polymers by ATR Library 

(negro), con una concordancia del 85,77 %; b) Comparativa entre la muestra de PV, en 

intestino de D6, 9 jul. 2018 (rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse Scientific Systems 

Polymers by ATR Library (negro), con una concordancia del 91,84 %. 

a) 

b) 



 
 
 
 
 
 
 
 

ANEXO VI. 
IMÁGENES DE LAS PLAYAS DEL MAR 

MENOR MUESTREADAS 
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ANEXO VI IMÁGENES DE LAS PLAYAS DEL MAR 

MENOR MUESTREADAS 
 

 

 PLAYA HONDA (S1) 

 

 PLAYA PARAÍSO (S2) 
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 SALINAS DE MARCHAMALO (S3) 

 
 

 MAR DE CRISTAL (S4) 
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ISLAS MENORES (S5) 

 
 

 LOS NIETOS (S6) 
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 SALADAR LO POYO (S7 y S8) 

 
 

 LA PERLA (S9) 
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LOS URRUTIAS (S10) 

 
 

 LA MANGA (S11) 
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MARINA DEL CARMOLÍ (S12, S13, S14 Y S15) 

 
 

 LOS NAREJOS (S16) 
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SANTIAGO DE LA RIBERA (S17) 
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