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INTRODUCCION

1.1. Teorias sobre la ecologia de los lagos someros.

Los estudios limnologicos, tradicionalmente, se han desarrollado en los
lagos profundos. En las dos ultimas décadas, sin embargo, existe un creciente interés
por el conocimiento de la ecologia de los lagos someros y se ha incrementado
notablemente el nimero de trabajos realizados en estos lagos (Scheffer, 1998). Los
lagos someros podrian definirse como aquellos lagos cuya profundidad méaxima no
supera los 3 m y la batimetria de la cubeta les confiere la potencialidad para ser
colonizados, en ocasiones en su totalidad, por plantas acuaticas (Moss, 1998).
Algunos de los principales factores que controlan el funcionamiento de los lagos
someros son la disponibilidad de nutrientes y de luz, la presencia de macrofitos
sumergidos y la composicion piscicola especifica, asi como el régimen hidrologico y
los cambios en el nivel del agua (Scheffer, 1998).

Durante la segunda mitad del siglo pasado los lagos sufrieron un acelerado
proceso de eutrofizacion debido al incremento de los aportes de nutrientes
provenientes principalmente del desarrollo industrial, agricola y urbano (Moss et al.,
19964, b; Jeppesen et al., 1998a; Osborne, 2005). Los efectos de la eutrofizacion en
los lagos someros provocan, generalmente, la reduccion o desaparicion de la
vegetacion sumergida, el aumento de la biomasa algal, la sustitucion y dominancia
de los peces plantivoros y bentivoros frente a las especies piscivoras, que desarrollan
un efecto de cascada en la red trofica, con el resultado de la degradacion de la
calidad del agua, el descenso de la biodiversidad y un aumento de la turbidez (Moss,
1998).

Como respuesta al incremento de la eutrofizacion se han llevado a cabo
numerosos estudios para la recuperacion de la calidad ecoldgica de los lagos en
general y de los lagos someros en particular, los cuales han servido como
“laboratorio” perfecto para experimentar con determinadas técnicas de recuperacion
(Sas, 1989; Moss et al., 1988; Meijer et al., 1989; Perrow et al., 1997; Bachmann et
al., 1999; Kairesalo et al., 1999; Jeppesen et al., 2002). La finalidad de estas técnicas
y métodos de recuperacion es cambiar el estado de los lagos someros hacia una
abundancia de vegetacion subacuatica y transparencia del agua, asi como un cambio
en la composicion biodtica de las comunidades en el conjunto de la red trofica (Moss
et al., 1996b). La base tedrica que describe la ecologia de los lagos someros frente a
distintos niveles de nutrientes se ha descrito mediante el modelo de biestabilidad o
de los estados alternativos en el equilibrio (Scheffer et al., 1993). El modelo postula
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que a niveles bajos de concentraciones de nutrientes disueltos en el agua, el
crecimiento del fitoplancton se encontraria restringido y limitado por los mismos,
con una dominancia de macrofitos sumergidos y perifiton dentro de los productores
primarios y condiciones de mayor transparencia dentro de la columna de agua. Por
el contrario, a niveles de nutrientes altos la comunidad fitoplanctonica dominaria en
el sistema, limitando la disponibilidad de luz para los productores bentdnicos y
estableciéndose un estado de turbidez. A concentraciones intermedias de nutrientes
el modelo predice que los lagos someros pueden presentar cualquiera de estos dos
estados posibles, pudiendo darse una alternancia temporal entre ellos. El paso de un
estado a otro va a depender de ciertos mecanismos abiodticos y bidticos que van a
estabilizar o desestabilizar cada uno de estos estados (Scheffer et al., 1993, Scheffer,
1998). El cambio en los lagos someros de condiciones de transparencia con plantas
sumergidas, a turbidez y dominancia del fitoplancton, a menudo es inducido por un
conjunto de procesos internos y fuerzas externas (Scheffer et al., 2001a). La carga y
reciclado de los nutrientes, la climatologia e hidrologia (por ejemplo, fluctuaciones
en el nivel del agua), la sedimentacion y resuspension del seston y del sedimento,
son algunos de los factores abidticos que combinados con los factores bidticos como
la depredacion, la competencia por los recursos entre los productores primarios y la
produccién de sustancia alelopaticas, han demostrado influir en los cambios de
estado en los lagos someros (Perrow et al., 1997; Scheffer, 1998; Jeppesen et al.,
1998b, 1999; Van Donk & Van de Bund, 2002; Coops et al., 2003; Romo et al.,
2004; Hargeby et al., 2004; Gonzalez-Sagrario et al., 2005; Beklioglu et al., 2006a).
Hay estudios que sugieren que las concentraciones de fosforo total
necesarias para que se produzca un cambio de estado en los lagos someros de la
zona templada con restitucion de los macrofitos sumergidos, seria entre 0,1-0,05 mg
P L' (Jeppesen et al., 2003). Su aplicacion, sin embargo, en los lagos someros
templados de la zona sur, lagos tropicales y subtropicales, necesita ser investigada
con mas detalle dada la escasez de estudios en estos ecosistemas sobre la respuesta a
la oligotrofizacion y los cambios de estado seguin el modelo de biestabilidad (Lowe
et al., 2001; Scasso et al., 2001; Beklioglu et al., 2003; Romo et al., 2004; Coveney
et al., 2005; Beklioglu et al., 2006a). Algunos estudios experimentales indican que
las concentraciones de fosforo total deberian ser menores a las propuestas por
Jeppesen et al. (2003), para conseguir las mismas respuestas de recuperacion en los
lagos someros de la zona mediterranea (<0,05 mg P L', Romo et al., 2004). Las
altas concentraciones de nitrogeno en los lagos someros eutréficos pueden ser una
causa adicional de la perdida de las plantas sumergidas en estos sistemas (Moss,
2001). En un experimento con mesocosmos llevado a cabo en Dinamarca, Gonzalez-
Sagrario et al. (2005) observaron que solo se producia la transicion hacia un estado
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turbio o con una densidad de plantas muy bajas, si las concentraciones de nutrientes
eran una combinacidn entre valores superiores a 2 mg L™ de nitrégeno total y 0,13-
0,2 mg L™ de fosforo total.

El control de la carga de nutrientes es un factor crucial en la recuperacion
de los lagos someros eutrofizados y por ello es considerado el primer paso a ejecutar
dentro de un programa de recuperacion (Sas, 1989; Moss et al., 1996b; Perrow et al.
1997; Hosper, 1998). El desvio de nutrientes y la reduccion de la carga externa e
interna dentro del sistema se han utilizado como medidas de recuperacion y aplicado
mediante diversas técnicas principalmente en paises de la zona templada del norte y
centro de Europa y Estados Unidos (Van Donk et al., 1994; Moss et al., 1996a,
Jeppesen et al., 2002, 2005a). Algunos lagos han respondido rapidamente a la
reduccion de la entrada de nutrientes. Sin embargo, en numerosos estudios se ha
observado un efecto limitado del desvio de la carga de nutrientes, debido a las
entradas de fosforo desde el sedimento, donde habia quedado almacenado durante el
proceso de eutrofizacion (Golterman, 1977; Sas, 1989; Sendergaard et al., 2001;
Golterman et al., 1998). En algunos proyectos de recuperacion de humedales, para
evitar esta liberacion de fosforo desde el sedimento, se han adoptado medidas
complementarias como el dragado del sedimento (Quintana & Mari, 2004), aunque
el dragado es una medida drastica, cara y con resultados no siempre satisfactorios en
los lagos someros (Moss et al., 1996b). La carga interna de nutrientes puede verse
también potenciada por su resuspension desde el sedimento debida al viento y a la
bioperturbacion (por peces, aves, etc.). La liberacion de fosforo en la columna de
agua desde el sedimento se incrementa con la temperatura (Sendergaard et al.,
2001). Esto puede condicionar la respuesta a la oligotrofizacion en los lagos someros
de zonas calidas, como por ejemplo, los lagos tropicales, subtropicales y
mediterraneos.

La estructura trofica de los lagos puede verse alterada, directa e
indirectamente, por el tipo de comunidad ictiologica, especialmente en los lagos
someros eutroficos (Persson et al., 1996; Jeppesen et al., 1997; Moss et al., 1996a).
Los peces influyen principalmente en el reciclado de nutrientes por medio de la
depredacion, excrecion y bioperturbacion de la superficie del sedimento (Persson,
1997). Ademas, también van a influir en la estructura tréfica por el efecto que
provocan sobre las poblaciones de sus presas (Vanni, 1986). En el caso de los peces
planctivoros la depredacion selectiva sobre el macrozooplancton tiene como
consecuencia una disminucion del control que puede ejercer el zooplancton sobre el
fitoplancton (Brooks & Dodson, 1965; Drenner & Hambright, 2002). En base a estas
relaciones de cascada trofica por depredacion, y a los trabajos pioneros como los de
Hrbacek et al. (1961), en los afios 1970, se propone el término de biomanipulacion,
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con el que se describe la técnica de intervencidon para manipular las redes troficas
actuando sobre las poblaciones de peces para conseguir una respuesta de reduccion
de la biomasa fitoplanctonica (Shapiro et al., 1975). La biomanipulacion de las
comunidades de peces, aunque con respuestas algo dispares, ha resultado positiva en
los lagos someros de la zona templada del norte, cuando la concentracion de
nutrientes en el lago se redujo a niveles bajos (Meijer, 2000; Jeppesen et al., 2005a).
Sin embargo, cuando ademas las concentraciones de nitrégeno son bajas en estos
lagos, la biomanipulaciéon puede funcionar incluso a niveles algo mayores de
concentraciones de fosforo (Moss et al., 1994; Jeppesen et al., 1999).

La biomanipulacion ha sido utilizada principalmente en lagos de paises del
norte y centro de Europa como el Reino Unido (Moss et al., 1988), Holanda (Meijer
et al., 1999), Dinamarca (Jeppesen et al., 1998b), Finlandia (Kairesalo et al., 1999) o
Suecia (Hansson et al.,, 1998a). La biomasa, estructura y composicién tanto del
zooplancton como del fitoplancton parece estar regulada en estos lagos por la
depredacion, por lo tanto predomina un control denominado fop-down, desde niveles
troficos superiores hacia la base de la red tréfica (Carpenter et al., 1985; Vanni &
Layne, 1997). En los lagos someros de zonas tropicales, subtropicales y
mediterraneas son escasos los lagos en los que se han llevado a cabo actuaciones de
biomanipulacion (Lazzaro, 1997; Beklioglu et al., 2003; Jeppesen et al., 2005b;
Rejas et al., 2005), pero cabe esperar que los efectos del control fop-down ejercido
por los peces sean mas débiles que en lagos templados debido a las diferencias en la
estructura de las comunidades de peces (Lazzaro et al., 2003; Jeppesen et al.,
2005b). Mientras que en los lagos someros del norte de Europa las especies
piscicolas dominantes asociadas a baja eutrofia son zooplanctivoras y piscivoras
(Meijer et al. 1995; Jeppesen et al., 2002), en lo lagos someros mediterraneos,
tropicales y subtropicales la abundancia de especies piscivoras es muy reducida
frente a la de especies omnivoras, las cuales depredan sobre diferentes niveles de la
red trofica, influyendo en el zooplancton pero también en el fitoplancton, perifiton,
invertebrados o detritus (Fernando, 1994; Lazzaro, 1997; Lazzaro et al., 2003;
Blanco et al., 2003). Ademas, se han encontrado diferencias en la estructura de
tamanos de la comunidad zooplanctonica con tallas mas pequeias de especies e
individuos en latitudes mas bajas, como consecuencia de la presion de depredacion y
seleccion de los peces sobre los tamafios mayores del zooplancton (Gillooly &
Dodson, 2000; Brucet et al., 2005; Gyllstrdom et al., 2005), asi como debida a la
competencia por los recursos dentro del zooplancton (Brucet et al., 2006). Por lo
tanto, el control que el macrozooplancton puede ejercer sobre el fitoplancton
presumiblemente serda mas restringido en los lagos someros de zonas mas calidas
(Jeppesen et al., 2005a, b; Gylstrom et al., 2005).
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En el funcionamiento de los lagos someros, ademas de los nutrientes y de
los componentes de la cadena trofica, hay que considerar otros factores importantes,
como el régimen hidrologico y las fluctuaciones en el nivel de agua. Los cambios
hidrologicos en el nivel del agua dependen en gran medida de las condiciones
climaticas de la region, pero también de la actividad humana. La dindmica de los
lagos someros y sus redes troficas se encuentra estrechamente ligada a su hidrologia
(Blindow, 1992, Gafny & Gasith 1999, Beklioglu et al., 2001; Coops et al., 2003;
Van Geest, 2005, Beklioglu et al., 2006b). Se ha visto que fluctuaciones extremas en
los niveles de agua pueden provocar cambios entre estados alternativos,
independientemente de la carga de nutrientes o de la depredacion (Wallsten &
Forsgren 1989, Blindow 1992, Beklioglu et al., 2001; Coop et al., 2003). Es mas,
algunos estudios han sugerido utilizar la manipulacién del nivel del agua y los
tiempos de residencia hidrologica, como técnica adicional para la recuperacion de
los lagos someros, basandose en la idea de que un efecto de lavado puede acelerar la
reduccioén de la biomasa fitoplanctonica y de la concentracion de nutrientes, y la
recuperacion de la vegetacion sumergida al mejorar las condiciones de luz dentro de
la columna de agua (Jagtman et al., 1992; Scheffer, 1998; Kohler et al., 2000).

Las teorias sobre la ecologia de los lagos someros se han desarrollado en
base principalmente a estudios llevados a cabo en lagos templados de la zona norte.
Por tanto, existen ciertas dudas de como extrapolar estos conocimientos a los lagos
someros mediterraneos, tropicales y subtropicales, habida cuenta de las diferencias
observadas (Lazzaro, 1997; Talling & Lemoalle, 1998; Bachmann et al., 1999; Lowe
et al., 2001; Scasso et al., 2001; Trobajo et al., 2002; Beklioglu et al., 2003; Romo et
al., 2004; Coveney et al., 2005; Romo et al., 2005; Jeppesen et al., 2005a y b;
Osborne, 2005; Beklioglu et al., 2006a). Todo ello condiciona la generalizacion de
los modelos y teorias sobre los lagos someros. Resulta necesario pues, de un mayor
conocimiento de estos ecosistemas acuaticos y someros, sobre todo en latitudes
diferentes, para ademdas poder establecer las bases cientificas que apoyen los
programas para su recuperacion.

1.2. Ecologia del fitoplancton, epifiton y macrofitos sumergidos en los lagos
someros.

En los lagos someros podemos encontrar como principales productores
primarios a los macrofitos, perifiton, metafiton y fitoplancton. Sin embargo, dado la
diferente aproximacion metodologica, pocos trabajos han realizado estudios
conjuntos integrados de todos ellos (ver revisiones de Sand-Jensen & Borum, 1991;
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Stevenson et al., 1996; Vadeboncoeur et al., 2002). Las interacciones entre estos
productores primarios parece que estan influenciadas, entre otras variables, por la
morfometria del lago y por las concentraciones de nutrientes en el agua (Sand-
Jensen & Borum, 1991, Jeppesen et al., 1998; Vadeboncoeur et al., 2001). Con bajas
concentraciones de nutrientes la productividad de los lagos someros estaria
dominada por los macrofitos y el perifiton, debido a que presentan mayor capacidad
que el fitoplancton para extraer nutrientes del sedimento (Sand-Jensen & Borum,
1991; Moss, 1998). El fitoplancton tiene mayor acceso a la luz, estableciendo una
ventaja competitiva por este recurso frente a los productores primarios bentonicos
(Sand-Jensen & Borum, 1991). Las algas epifiticas, que crecen sobre los macrofitos
sumergidos, pueden utilizar también los nutrientes que se encuentran en la columna
de agua (Cattaneo & Kalff, 1980; Sand-Jensen & Borum, 1991). Tal y como se ha
descrito, en un estado con presencia de macrofitos sumergidos, la biomasa y la
produccién primaria se sustentaria principalmente por la flora bentdnica y perifitica
(Sand-Jensen & Borum, 1991; Vadeboncoeur et al., 2002). Existen diferentes
hipotesis para explicar la desaparicion de los macrofitos sumergidos y su sustitucion
por el fitoplancton como principal productor primario del sistema, en un proceso de
eutrofizacion. Segun Wetzel & Hough (1973) el crecimiento del fitoplancton
limitaria la intensidad luminosa requerida para las plantas sumergidas. Phillips et al.
(1978) sugirieron que el crecimiento rapido tanto del fitoplancton como del epifiton
provocaria un doble efecto de limitacion de luz para las plantas, ademas de una
competencia por los nutrientes.

Tradicionalmente, las comunidades benténicas y planctonicas se han
estudiado separadamente, pero este enfoque introduce una vision muy restringida y
erronea en el caso de los lagos someros y para las zonas litorales de los lagos
profundos (Hansson, 1996a; Boero et al., 1996; Schweizer, 1997; Stdhl-Delbanco et
al., 2003). Boero et al. (1996) proponen como alternativa, una vision de habitat
continuo para estas comunidades, que incluya tanto la columna de agua como el
bentos. Los recientes estudios sobre el reclutamiento de las algas desde el sedimento
hasta la columna de agua apoyan esta vision holistica e interactiva entre las
comunidades planctonicas y bentonicas (Hansson et al., 1994; Hansson, 1996b;
Stahl-Delbanco et al., 2003; Verspagen et al., 2005). Algunas especies y
principalmente las cianobacterias, pueden formar estados de resistencia que
permanecen en el sedimento en diapausa a la espera de condiciones ambientales
favorables para desarrollar, en ocasiones, crecimientos masivos posteriores
(Reynolds, 1984, 1997; Willén & Mattsson, 1997). Existen diversos estudios en los
que se ha descrito un reclutamiento activo y selectivo de las cianobacterias desde el
sedimento hacia la columna de agua, con una importante influencia sobre la
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dinamica de sus poblaciones planctonicas (Trimbee & Harris, 1984; Barbiero &
Welch, 1992; Barbiero & Kann, 1994; Hansson et al., 1994; Head et al., 1999; Stahl-
Delbanco et al., 2003; Verspagen et al., 2005).

Como ya se ha mencionado, el estudio de los lagos someros pone de
manifiesto la influencia e importancia que tienen los macrofitos sumergidos como
elementos estructuradores en su ecologia (Moss, 1990, Jeppesen et al., 1998a;
Scheffer, 1998; van Donk, 1998; Drenner & Hambright, 1999). La presencia de
plantas acuaticas se relaciona directamente en la mayoria de los lagos someros con
un aumento de la transparencia del agua (Scheffer et al., 1993, Jeppesen et al.,
1998a; Irfanullay & Moss, 2004). Esta relacion puede tener mas excepciones para
los lagos someros tropicales (Bachmann et al., 1999; Lowe et al., 2001; Mazzeo et
al., 2003). Los macrofitos reducen la resuspension de los nutrientes y de la materia
particulada desde el sedimento por lo que directamente influyen sobre la
transparencia del agua (Barko & James, 1998). Ademas, también pueden asimilar
una parte importante de los nutrientes disueltos en la columna de agua, asi como de
los acumulados en el sedimento (Carignan, 1982; Rattray et al., 1991; Weisner et al.,
1994; Barko & James, 1998; Kufel & Kufel, 2002). En base a la capacidad de las
plantas acuaticas para incorporar los nutrientes del medio, en estudios recientes se
han utilizado, con gran éxito, para eliminar nutrientes en humedales artificiales,
valorandose como un tratamiento eficaz para la depuracion de las aguas residuales
(Maine et al., 2005). La presencia tanto de macréfitos sumergidos como emergentes
puede influir en la distribucion del fosforo en el sedimento (Serrano et al., 2003;
Reina et al., 2006). Las plantas también compiten por los nutrientes y por otros
recursos, con el fitoplancton y el epifiton (van Donk et al., 1993; Havens et al.,
1996b; Sendergaard & Moss, 1998). El efecto de refugio que las plantas
proporcionan al zooplancton y a otros organismos frente a la depredacion de los
depredadores (por ¢j. los peces planctivoros) en lagos templados (Timms & Moss,
1984; Schriver et al., 1995), parece atenuarse en el caso de los lagos tropicales y
subtropicales, ya que los peces mas numerosos son de pequefio tamafio y poseen
gran movilidad para introducirse dentro de la vegetacion (Meerhoff et al., 2003,
Jeppesen et al., 2005b). Por otra parte, la produccion de sustancias alelopaticas por
parte de las plantas acuaticas, puede afectar al crecimiento del fitoplancton y del
perifiton (Wium-Andersen et al., 1982; Jasser, 1995; Gross, 2003), asi como a otros
organismos de los niveles troficos superiores (Lauridsen & Lodge, 1996; Burks et
al., 2000; Mulderijj et al., 2003).

En los programas de recuperacion de los lagos someros, la recolonizacion
por los macroéfitos sumergidos en los mismos, es un paso crucial para recuperar la
calidad ecoldgica y la biodiversidad del sistema (Perrow et al., 1997; Scheffer,
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1998). Las carofitas se caracterizan por tener un crecimiento rapido, con gran
capacidad de colonizacion y formacion de densas praderas sumergidas (Crawford,
1979; Simons et al., 1994; Beltman & Allegrini, 1997; Meijer et al., 1999; Van den
Berg et al., 1998a, b; Fernandez-Aléaez et al., 2002). Ademas, en comparacioén con
otros macrofitos, las caraceas tienen un efecto positivo mayor sobre la transparencia
del agua (Crawford, 1979; Van den Berg et al., 1998a). La turbidez del agua de
muchos lagos someros se ve también afectada en gran medida, por la resuspension
de particulas del sedimento (Bengtsson & Hellstrom, 1992; Blom et al., 1994). Las
praderas especialmente de las carofitas, reducen la resuspension de las particulas del
sedimento y estimula la sedimentacion del seston (James & Barko, 1990; Petticrew
& Kalff, 1992). Estos efectos se suman al de un efectivo control del fitoplancton por
parte del zooplancton, que encuentra lugares excelentes de refugio en las masas de
cardfitas, siendo estas ademds, buenas competidoras por los nutrientes con el
fitoplancton (Van den Berg et al, 1998b). La distribucion de este grupo de
macroalgas puede llegar a ser extensa en algunos lagos someros y temporales de
nuestra peninsula (Sanchez et al., 1999; Fernandez-Alaez et al., 2002).

El estudio del papel y ecologia del epifiton y los macréfitos en los lagos
someros mediterraneos es en general muy limitado, y como anteriormente se ha
mencionado, fraccionado y sin una vision integrada que permita entender su
ecologia. Sin embargo, se ha sugerido que las plantas acuaticas pueden actuar como
componentes claves para su funcionamiento y conservacion (Beklioglu et al.,
2006a).

En el estudio de las comunidades fitoplanctonicas tradicionalmente se ha
venido utilizando una aproximaciéon filogenética. Aproximaciones recientes han
derivado en sistemas alternativos de clasificacion como el propuesto por Reynolds
(1997) basado en grupos funcionales. En este sistema de clasificacion los grupos son
polifilogenéticos y el criterio de agrupamiento se basa en aspectos fisiologicos,
morfolégicos y ecologicos de las algas (Reynolds et al., 2002). Originalmente el
modelo fue desarrollado para lagos templados, aunque algunos estudios evidencian
que también puede ser aplicado a los lagos tropicales y subtropicales (Huszar et al.,
2000; Kruk et al., 2002), aunque son necesarios mas estudios para validar los grupos
funcionales en estos ecosistemas (Reynolds et al., 2002). La utilizacion conjunta de
ambos sistemas de clasificacion (filogenético y funcional) resulta complementaria e
interesante para profundizar en el estudio de la ecologia del fitoplancton de los lagos
someros. En especial es importante analizar la robustez de los grupos funcionales
bajo un gradiente de nutrientes y ampliar el escaso conocimiento que se tiene del
efecto de depredacion del zooplancton y de la composicion de peces sobre la
clasificacion de los grupos funcionales. Este enfoque resulta novedoso y necesario
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para validar el uso de una clasificacion funcional del fitoplancton, especialmente en
los lagos someros.

Por otra parte, en el estudio de la diversidad de las comunidades, Connell
(1978) desarrolld la hipotesis de las perturbaciones intermedias (IDH) para
interpretar la alta diversidad de especies que podian observarse en los bosques
tropicales y en los arrecifes de coral. En los sistemas acuéticos se encontrd una
controversia entre la alta diversidad de especies, con las predicciones de la teoria de
la exclusion competitiva por las que solo de 1-3 especies dominarian en el
fitoplancton al alcanzar un estado de equilibrio (Hardin, 1960; Hutchinson, 1961). A
través de aproximaciones teoricas, experimentales y estudios de campo, se observo
que las fluctuaciones en la disponibilidad de los recursos pueden hacer posible la
coexistencia de mas especies fitoplanctonicas que las explicadas por la teoria de la
exclusion competitiva (Tilman, 1982; Sommer, 1985; Padisdk et al., 1988).
Basandose en estas observaciones Reynolds (1988) adapt6 la IDH a la sucesion del
fitoplancton, estableciendo una frecuencia intermedia de perturbaciones de entre 20
y 200 horas en la que se alcanzarian los valores mas altos de diversidad de especies.
En los lagos someros parece existir evidencias hacia la disminucion de la diversidad
fitoplanctonica con el aumento de la concentracion de nutrientes (Huszar et al.,
1998; Jeppessen et al., 2000a). Existe, sin embargo, un conocimiento escaso que
interrelacione la influencia de los nutrientes y la depredacion con la diversidad y
estructura del fitoplancton en los lagos someros (Scheffer, 1998).

1.3. Cianobacterias en los lagos someros.

Las cianobacterias son uno de los grupos mas extensamente estudiados
dentro de las algas, debido a su éxito y amplia distribucion en un gran niimero de
habitats, adaptandose a amplios rangos de nutrientes y de radiacion luminosa
(Witton & Potts, 2000; Albertano & Hernandez-Mariné, 2001; Herndndez-Mariné et
al., 2003). En los lagos someros la presencia de las cianobacterias, y principalmente
de las oscilatoriales, se ha relacionado frecuentemente con condiciones de eutrofia y
estados de fase turbia (Reynolds, 1984; Scheffer et al., 1997; Watson et al., 1997,
Dokulil & Teubner, 2000). Ademas de su relacion con el estado trofico, el éxito de
las cianobacterias sobre otros grupos algales del fitoplancton en estos sistemas,
parece estar relacionado con su adaptacion a bajas intensidades luminosas;
concentraciones bajas de CO, y pHs altos; a una relacion del cociente entre el
nitrégeno y fosforo baja; al reclutamiento desde el sedimento y a la produccion de
toxinas (Reynolds, 1984; Shapiro, 1990; Scheffer et al., 1997; Havens et al., 1998;

13



Ecologia de los lagos someros mediterraneos. Importancia de los productores primarios.

Dokulil & Teubner, 2000; Huszar et al., 2000; Aboal et al., 2002; Van de Bund et
al., 2004).

Hay evidencias que muestran que las cianobacterias son generalmente, mas
abundantes en lagos tropicales y subtropicales por su desarrollo 6ptimo a
temperaturas mas altas (Komarek, 1985; Pollingher & Berman, 1991; Talling &
Lemoalle 1998, Huszar et al., 2000), asi como en lagos someros mediterraneos
(Moustaka-Gouni, 1993; Romo & Miracle, 1993; Villena & Romo, 2001; Romero et
al., 2002; Beklioglu et al.,, 2003; Lopez-Archilla et al.,, 2004). Aunque la
eutrofizacion parece ser uno de los factores por los que las cianobacterias y
especialmente las oscilatoriales son dominantes en los sistemas acuaticos someros,
la reduccion en la entrada de nutrientes muchas veces ha sido insuficiente para
provocar un cambio en la composicion y estructura de la comunidad fitoplanctonica
(Sas, 1989; Reynolds, 1997). Esta resistencia parece incluso mayor en los lagos
someros subtropicales (Scasso et al., 2001; Coveney et al., 2005). Segun Scheffer et
al. (1997) la dominancia de las oscilatoriales podria constituir un estado estable en
los lagos someros eutréficos y algunos estudios empiricos han presentado ciertas
evidencias a favor (Berger & Sweers, 1988; Sas, 1989; Romo & Miracle, 1993).
Uno de los mecanismos que actia para estabilizar la dominancia de las oscilatoriales
es su requerimiento oligofotico y capacidad para mantenerse dentro de la zona fotica
en los lagos polimicticos y turbios (Scheffer et al., 1997; Gragnani et al., 1999).
Estas cualidades explican, en parte, porqué la dominancia de las oscilatoriales
presenta una resistencia alta al cambio, incluso en procesos de oligotrofizacion de
los lagos someros tropicales, subtropicales y mediterraneos donde la transparencia
del agua es mas dificil de recuperar (Scasso et al., 2001; Coveney et al., 2005; Romo
et al., 2005).

En los modelos teoricos propuestos por Gragnani et al. (1999) y Scheffer et
al. (1997), se analiza la relacion de la presencia de las oscilatoriales y otras algas
(principalmente cloroficeas) en base a la turbidez, la presion de depredacion ejercida
por los peces sobre el zooplancton, la concentracién de nutrientes y el valor
nutricional de las algas. El modelo postula la dominancia de las oscilatoriales en el
caso combinado de alta densidad de peces y alta concentracion de nutrientes. Segin
el modelo, por debajo de una concentracién de fosforo total de 0,08 mg P L™, las
oscilatoriales no estabilizarian sus poblaciones, ni serian dominantes en el
fitoplancton. Cuando la presion de depredacion por parte de los peces es muy alta, el
efecto de control del macrozooplancton sobre el fitoplancton seria practicamente
despreciable y el modelo concede mayor peso a la competencia por los nutrientes
entre las oscilatoriales y las cloroficeas. Si la presion de depredacion por los peces es
baja, el zooplancton puede desempenar un papel mas importante en el balance entre
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estos grupos algales. En el caso de concentraciones bajas de nutrientes, se tenderia
hacia un monocultivo estable de cloroficeas que serian reemplazadas por
oscilatoriales a concentraciones mas altas de nutrientes (principalmente de fosforo).
La validez de este modelo, que fue originalmente disefado con datos de lagos
someros holandeses necesita de su contraste con datos de lagos someros de otras
zonas, como la mediterranea, para su generalizacion y mejor conocimiento de la
ecologia de las cianobacterias en estos ecosistemas.

1.4. Objetivos de la tesis.

Una vez definidos e introducidos en el contexto tedrico y actual los
principales temas relacionados con este trabajo de tesis doctoral, se delimitan a
continuacion los objetivos principales que persigue el mismo. En primer lugar, el
trabajo pretende comprobar y contrastar la validez de algunas de las teorias e
hipotesis propuestas originalmente para los lagos someros de la zona norte y centro
de Europa y su funcionalidad en el conocimiento de la ecologia de los lagos someros
mediterraneos. Este trabajo tiene como objetivo estudiar la ecologia de los
productores primarios, como el fitoplancton, epifiton y los macroéfitos sumergidos en
los lagos someros mediterraneos. Se ha llevado a cabo una aproximacion
experimental para valorar el efecto de un gradiente de nutrientes y de la depredacion
de los peces planctivoros sobre la red trofica y como afectan estos factores a la
ecologia de los productores primarios estudiados y al funcionamiento de estos
ecosistemas. Esta fase experimental se complementa con las observaciones y
resultados de una serie larga de datos de un lago somero mediterrdneo que fue
sometido a una reduccion de la entrada de nutrientes. El estudio pretende ademas
establecer algunos criterios que sirvan de base cientifica para implantar con éxito
algunas medidas de recuperacion en los lagos someros mediterraneos.

Para lograr los objetivos propuestos, el trabajo se estructura de la siguiente
forma. En el capitulo 2, se describen las zonas de estudio asi como la metodologia
general utilizada en cada caso. En los capitulos 3, 4 y 5, se presentan los resultados
y conclusiones del estudio a largo plazo realizado en un lago somero hipertrofico
sometido a una reduccion parcial de la carga externa de nutrientes. En los capitulos
6, 7 y 8, se presentan los resultados y conclusiones obtenidas en la experimentacion
in situ con mesocosmos en un lago somero, tras la adicion de un gradiente de
nutrientes (combinacion de nitrégeno y fosforo) y de diferentes densidades de
poblacion de una especie de pez planctivora.
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De forma mas especifica, en el capitulo 3, el especial interés de las
cianobacterias como componentes del fitoplancton en los lagos mediterraneos, nos
llevé a realizar un estudio en detalle de este grupo algal en el lago somero que posee
la serie historica mas larga en nuestra peninsula, el lago de la Albufera de Valencia.
Durante mas de tres décadas este lago ha estado dominando por cianobacterias. En
este capitulo se analizan los cambios y los mecanismos ecologicos que estabilizan la
presencia de las mismas en el lago. En el capitulo 4, se estudian los cambios
producidos en la composicién y estructura del fitoplancton de la Albufera de
Valencia, tras el desvio parcial de la carga externa de nutrientes. Se ha llevado a
cabo un estudio comparativo entre dos periodos, el primero en la década de los afios
1980 y el segundo en los afios 1990 tras el desvio de nutrientes. En el capitulo 5, se
estudian los efectos del desvio de nutrientes sobre la red tréfica (fitoplancton,
zooplancton, peces y aves) del lago de la Albufera. En el capitulo 6, se analiza de
forma experimental con mesocosmos in situ la respuesta del fitoplancton al
enriquecimiento con nutrientes y a la depredacion, con especial interés en las
dindmicas poblacionales y las estrategias funcionales que adoptan las algas
fitoplanctonicas, asi como los cambios de la diversidad y riqueza de especies bajo
las condiciones experimentales ensayadas. Se utilizd tanto la aproximacion
filogenética como la aproximacion funcional, para el estudio del fitoplancton con el
objetivo de comparar la efectividad de ambas aproximaciones. El enfoque
experimental al estudio del fitoplancton a través de los grupos funcionales frente a
un gradiente trofico, asi como el analisis del efecto ejercido por el zooplancton y la
densidad de peces planctivoros sobre los grupos funcionales, resulta especialmente
novedoso al ser la primera vez que se lleva a cabo en la bibliografia. En el capitulo
7, se realiz6 un estudio experimental sobre la ecologia y las relaciones entre algunos
de los principales productores primarios de los lagos someros (fitoplancton, epifiton
y macrofitos sumergidos) y sus diferentes respuestas a un enriquecimiento con
nutrientes y distintas densidades de peces planctivoros. Se intenta modelizar su
respuesta en base a varias hipdtesis de valores umbrales de nutrientes y mecanismos
de estabilidad. En el capitulo 8, se presentan los resultados y conclusiones de la
influencia de la presencia y ausencia de vegetacion sumergida, compuesta por
carodfitas, en la ecologia del fitoplancton de un lago somero mediterraneo. Se simula
experimentalmente los dos estados alternativos (de presencia y ausencia de plantas)
caracteristicas de los lagos someros segtin el modelo de biestabilidad (Scheffer et al.,
1993). Se realiza también un estudio de las tasas de resuspension y reclutamiento de
algas bentdnicas a la columna de agua bajo diferentes condiciones de nivel troéfico y
depredacion.
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Capitulo 2: Zonas de estudio y metodologia general

Z.ONAS DE ESTUDIO Y METODOLOGIA GENERAL

2.1. El lago de la Albufera de Valencia.

2.1.1.- Caracteristicas generales del lago.

El lago de la Albufera de Valencia esta situado aproximadamente a 15 km
al sur de la ciudad de Valencia (39° 20’ N, 0° 20° W) dentro del Parque Natural de la
Albufera de Valencia. Tiene una profundidad media de 1,2 m y una superficie de
23,2 km?, seglin imagenes del satélite Landsat-V (Caselles, 1986), lo que la define
como la laguna somera oligohalina y litoral mas extensa de la peninsula ibérica. La
superficie total del Parque Natural es de 210 km?, gran parte de la cual es utilizada
para el cultivo del arroz.

Una restinga litoral arenosa de 27 km y cubierta de vegetacion, separa la
Albufera del mar Mediterraneo, quedando solo comunicadas ambas masas de agua a
través de tres canales o golas de salida desde el lago hacia el mar: la gola del
Perelld, la del Perellonet y la de Pujol (Capitulo 3, fig. 1). El flujo hidrologico esta
regulado por compuertas situadas en estos canales y el régimen de apertura o cierre
depende del cultivo del arroz. La Junta de Desagiie de la Albufera es la entidad que
se encarga de la regulacion de las compuertas obedeciendo a intereses agricolas.

En un cinturén periférico alrededor del lago y en el interior de las aguas, en
las denominadas islas o mates, encontramos formaciones vegetales de la clase
Phragmitetea (Boira, 1987) las cuales han colonizado zonas de fondo con poca
profundidad.

Respecto al clima, el entorno del lago de la Albufera esta incluido en el piso
bioclimatico termomediterraneo, aunque para la época de verano las caracteristicas
microclimaticas del lago lo incluirian en el tipo subtropical subhtimedo o seco
(Boira, 1987). Este hecho es importante ya que va a diferenciar al lago de la
Albufera de otros lagos centroeuropeos. La temperatura media anual registrada en
uno de los periodos de estudio (1997-2000) fue de 18,5 °C (seglin datos del Instituto
Meteorologico de Valencia), las temperaturas medias de las maximas de los meses
de verano oscilaron entre 27,5 y 31,7 °C, mientras que las medias de las minimas de
los meses de invierno oscilaron entre 5,7 y 10,1 °C (Fig. 2.1). En cuanto a las
precipitaciones, nos encontramos normalmente con veranos secos de escasas
precipitaciones y con otofios en los que se producen tormentas y lluvias torrenciales.
El promedio de precipitaciones como aportes directos al lago es de
aproximadamente 600 mm afio” (Soria et al., 2001).
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Fig. 2.1- Temperatura (linea) y precipitacion (barra) medias junto con el error tipico para el
periodo 1997-2000.

2.1.2.- Origen.

El lago en su origen era un golfo marino (Benet, 1983; Rossello, 1995).
Debido a los aportes de sedimentos del rio Turia (Sanjaume, 1984), se fue
originando una punta de flecha con direccién norte-sur por la accion de la corriente
litoral. Los sedimentos en exceso eran arrastrados por esta corriente litoral que al
llegar a la montana de Cullera se veian frenados produciendo una acumulacion y la
formacion de otra punta que crecia direccion sur-norte. Ambas flechas acabaron
uniéndose en la época holocena, hace 6.000 afios, formando una restinga arenosa
litoral y aislando al lago salado del mar. La nica comunicacién que quedd era a
través de una apertura o canal que estaria situada entre las actuales poblaciones del
Perelld y de Mareny de Barraquetes, ultimo punto de uniéon de la restinga. La
situacion de la tinica gola primigenia en este punto viene apoyada por el hecho de
que la restinga tiene su minima anchura en esta zona. Esta gola se cerraba para
producir la inundacion artificial de los campos de arroz, que se hacia periddicamente
todos los afios desde el dia 8 de noviembre hasta la luna vieja de enero, y se
utilizaban estacas, ramas y broza para taponar la salida al mar (Momblanch, 1960).
En el siglo XVIII se realiz6 la apertura artificial de varios canales que sustituirian a
la unica gola natural existente para el desagiie del lago, tras cerrarse esta por
acumulacion de sedimentos. La salida del canal, que se habia llamado de Pujol, tras
un tiempo quedo inutilizada por lo que para facilitar el desagiie del lago la Junta de
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Desagiie decidio abrir otro canal a principios del siglo XX, que llamo del Perellonet,
y en el que se construyeron las compuertas metalicas que facilitan la apertura y
cierre de la gola (Momblanch, 1960; Rosello, 1995). La tultima salida al mar en
abrirse de la que se conoce con certeza su origen artificial, fue la de Pujol Nou en
1953 situada al sur de la antigua gola de Pujol (Rosello, 1995) (ver Fig. 1, capitulo 3).

De la época de los romanos nos llegan cifras de 30.000 ha de superficie
lagunar. Pero un progresivo proceso de colmatacion, debido a los materiales
aportados principalmente por los rios Turia y Jucar en sus crecidas, redujeron a
20.000 ha la superficie del lago a finales del siglo XI y comienzos del XII (calculado
a partir de un plano de Sidi Abu Said), y a 13.962 ha en 1561 (segin el
amojonamiento de 1579). En 1888, J. Lloréns present6 el Proyecto de desviacion del
rio Turia y desecacion de la Albufera en el que se habla de 8.190 ha de superficie
del lago (Benet, 1983). Tan solo diez afios mas tarde la sociedad valenciana de caza
y pesca registrd 5.091 ha, que se redujeron en 1903 a 3.391 ha, segun un plano del
Instituto Geografico y Estadistico. La pérdida de superficie del lago desde finales del
siglo XVIII no responde solo a la colmatacion por procesos naturales, sino mas bien
a los aterramientos a lo largo del perimetro del lago con el fin de aumentar las tierras
dedicadas al cultivo del arroz. Estos aterramientos son importantes sobretodo a lo
largo del siglo XIX (Olmos, 1982), reduciéndose drasticamente la superficie del lago
hasta las 2.320 ha estimadas en la actualidad (Landsat-V, Caselles 1986). Esto
supone una reduccion de la superficie del lago entre los siglos XIX y XX del 83% y
desde su formacion como lago del 92%.

El lago de la Albufera de Valencia desde su formacién ha sufrido un
proceso de desalinizacion hasta alcanzar el estado oligohalino actual. Aunque no
conocemos con certeza como se ha producido este cambio de salinidad en el lago,
parece que hay evidencias que apuntan hacia un proceso rapido influido por el cierre
artificial de la gola entre los siglos XVI y XVII. Como ya hemos comentado, el lago
en su origen era un golfo marino con una comunicacion constante con el mar (Benet,
1983; Rosselld, 1995). La progresiva formacion de la restinga litoral disminuyo la
abertura de comunicacion entre el lago y el mar por lo que la entrada de agua marina
probablemente se redujo provocando la pérdida de salinidad del lago que pasaria a
un estado salobre. Hasta finales del siglo XVI la Albufera mantuvo una salinidad
igual a la del mar, la existencia de unas salinas que utilizaban el agua del lago para
producir la sal apoya esta teoria (Benavent, comunicacion personal). Pero en el siglo
XVII, se cerro la gola con el proposito de impedir a los peces salir hacia el mar lo
que impidio toda entrada de agua marina dentro del lago, mientras la llegada de agua
dulce al lago desde barrancos y acequias era continua, por lo que el resultado final
fue la desalinizacion del lago y su actual estado oligohalino.
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En el trabajo de Margalef & Mir (1973) se estudiaron varios cilindros de
sedimento con una longitud de 35-40 cm, extraidos del centro del lago. A través de
los restos de diatomeas como indicadoras de salinidad se observo en la parte mas
basal del cilindro, correspondiente a la zona de sedimentos mas antigua, diatomeas
tipicas de ambientes marinos, en la zona media diatomeas de ambientes salobres y
en la parte superficial diatomeas de aguas dulces. La mayor discontinuidad marcada
por los autores era a los 19 cm, que segin estimaciones a partir de la tasa de
sedimentacion media anual del lago, corresponderian mas o menos a trescientos
afios antes de la extraccion del sedimento, por lo que nos marca el siglo XVII como
posible momento de inflexion entre la época de salinidad y la época de agua dulce
del lago (Benavent, com. pers.). Estudios en curso sobre la paleolimnologia del lago
de la Albufera pretenden esclarecer mas detalladamente algunas cuestiones sobre su
origen y cambios de salinidad.

2.1.3.- Ciclo hidrologico.

El lago de la Albufera recibe aportes hidricos procedentes de una cuenca
hidrologica propia junto a aguas procedentes de las cuencas limitrofes de los rios
Turia y Jucar. La procedencia del agua es diversa: escorrentias naturales,
precipitaciones directas, aportaciones subterrdneas, aguas residuales y aguas
sobrantes de riego (Soria & Vicente, 2002). Practicamente todas la lagunas costeras
de agua dulce del litoral mediterraneo espafiol actian como receptoras finales de los
sobrantes de regadio y sus canales de alimentacion se utilizan para el riego de los
cultivos limitrofes (Quintana & Mari, 2004).

En la cuenca de la Albufera hay diversos barrancos, los mas importantes
son el de Massanassa (también conocido como de Torrent o del Poyo) y el de
Beniparrell (o de Picassent). Estos dos barrancos son los tnicos que descargan sus
aguas directamente al lago, el resto de barrancos vierten a acequias situadas entre las
huertas y los arrozales. El barranco de Massanassa constituye el 40% de la cuenca
total de la Albufera y en épocas de lluvias puede aportar el mayor caudal superficial
natural (Soria & Vicente, 2002). Otro tipo de aportes que le llegan al lago vienen
desde su fondo, a través de manantiales o u/lals. Ademas recibe agua por una red de
sesenta y tres acequias de riego, las cuales se nutren de los excedentes procedentes
de los usos agricolas de la Huerta Sur del rio Turia y de la Ribera Baja del Jucar,
junto a los vertidos residuales de las poblaciones circundantes, y los caudales de
otros barrancos y manantiales que vierten sus aguas a este entramado de acequias.
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De un total estimado de aproximadamente 500 hm’ afio’ de aportes
hidricos al Parque Natural de la Albufera, solo algo mas de la mitad (280 hm” afio™)
llegan al lago (Soria & Vicente, 2002). Las principales aportaciones proceden de las
aguas de riego llegando al Parque alrededor de 324 hm’ afio™ (el 67 % del total), de
las que 279 hm® afio™ proceden del rio Jucar mientras que los 45 hm® afio™ restantes
proceden del rio Turia. Pero el porcentaje de agua que llega finalmente al lago como
sobrantes de riego es algo menor, siendo de aproximadamente 120 hm’ afio™,
mientras que los debidos a las aguas residuales son de 80 hm® afio™, representando el
43 % y 29 % respectivamente del total de aportes que llegan al lago (Soria &
Vicente, 2002).

La importancia que tienen los cultivos sobre el ciclo hidrologico del lago
queda marcada por un lado por los aportes hidricos provenientes del riego, y por otro
lado por el papel que juega el ciclo del cultivo del arroz en la apertura y cierre de las
compuertas de las golas y por tanto en las tasas de renovacion del agua del lago. Los
principales caudales de agua entran al lago por la zona norte desde el barranco de
Massanassa, y por la zona sur desde las acequias de Overa y Dreta. Ambas entradas
estan situadas proximas a las golas por donde desagua el lago al mar, por lo que la
circulacion del agua serd importante en la direccion de salida al mar. Este flujo
desigual en el perimetro del lago provoca una zonacién hidrologica con diferencias
notables en los tiempos de renovacion del agua del lago. La zona sur es la que
presenta la mayor tasa de renovacion de aproximadamente 35 veces por afio. Le
sigue la zona norte con tiempos estimados de 20 veces por afio, y por ultimo la zona
oeste con tasas de aproximadamente 7 veces por ano. La tasa media anual de
renovacion estimada en 2004 para el lago fue de aproximadamente 7,4 veces por
afio, con marcadas diferencias estacionales en consonancia con el cultivo del arroz, y
se ha observado un aumento del tiempo de retencion del agua respecto a la tasa
anual de 10 veces por afo medida en 1988 (Soria, 1997b; Soria & Vicente, 2002,
Soria, 2006).

El ciclo hidrolégico del lago tiene una especial importancia para entender la
ecologia y dinamica del plancton (Romo, 1991). En la figura 2 (capitulo 3) se
presenta modelizado el nivel del agua del lago durante un ciclo anual, en relacion
con los distintos periodos por los que atraviesa el cultivo del arroz. A principios del
mes de enero se produce la apertura de las compuertas lo que va a facilitar el
vaciado de los arrozales, que han permanecido durante los meses de invierno
inundados, dandose en el lago un periodo de gran renovacion de agua. Esta situacion
se mantiene hasta que los arrozales estan completamente secos. El objetivo es
preparar los campos para un nuevo cultivo, procediendo al abonado de la tierra. Las
compuertas se mantienen abiertas hasta finales de febrero principios de marzo, lo
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que provoca que durante estos meses el lago se encuentre con los niveles mas bajos
de agua de todo el afio, al tiempo que se produce una alta tasa de renovacién del
agua. A partir de marzo-abril la apertura de las compuertas se realiza de forma
controlada dependiendo siempre del nivel de inundacién de los arrozales. A
principios de mayo se produce la siembra y el arrozal se inunda por completo
gracias al cierre de compuertas que mantendran el nivel hasta finales de agosto. S6lo
a finales de junio se produce un breve periodo en el que se secan parcialmente los
campos para abonarlos y realizar un tratamiento fitosanitario, este periodo se conoce
como eixugo. En septiembre, es cuando se vuelven a abrir parcialmente las
compuertas y se procede al vaciado de los campos para comenzar la cosecha del
arroz. El flujo que genera el vaciado de los arrozales en este periodo suele ser
inferior al del periodo de enero-marzo, a no ser que se produzcan precipitaciones en
esta época, que incrementan la tasa de renovaciéon del agua en el lago. En
noviembre, se cierran de nuevo las compuertas hasta enero, dando lugar a que el
lago alcance los maximos niveles de agua. Esta época de inundacion otonal se
conoce como pereiond y se encuentra favorecida por el desnivel del terreno. El
mantener los campos inundados durante el invierno tiene una doble finalidad, por un
lado favorece la degradacion de los restos vegetales procedentes de la tltima
cosecha que serviran como abono natural, y por otro lado la lamina de agua protege
los campos de los cambios bruscos de temperatura que se producen en invierno. El
ciclo vuelve a comenzar nuevamente con la apertura de las compuertas y el vaciado
de los arrozales en enero.

2.1.4.- Antecedentes de los estudios limnoldgicos.

Los primeros estudios limnoldgicos publicados del lago coinciden con el
surgir de la limnologia en Espafia y datan de principios del siglo XX (Arévalo, 1916,
1917 y 1924). La creacion en 1912 del Laboratorio de Hidrobiologia Espafola
(1912/1917-1932), en Valencia, que constituia el primer laboratorio dedicado al
estudio de las aguas continentales y la cercania del lago de la Albufera a la ciudad de
Valencia fue lo que propicié que Arévalo viera la oportunidad para crear una linea
de investigacion dedicada a este tipo de estudios. Las principales aportaciones
cientificas fueron publicadas en la coleccién titulada Trabajos del Laboratorio de
Hidrobiologia Espafiola. Esta coleccién recoge varios estudios realizados por el
profesor Celso Arévalo sobre el plancton del lago (Arévalo, 1916, 1917 y 1924),
donde se estudia y describe una comunidad zooplancténica diversa y con gran
numero de cladoceros. Pardo (1942), realiz6 el primer estudio cualitativo conocido
de las algas planctonicas del lago de la Albufera, describiendo una sucesion
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estacional con dos maximos, uno otofal y otro primaveral. De los trabajos de Pardo
sobre la Albufera (Pardo, 1922, 1924, 1942 y 1943), hay que destacar la importancia
que cobran los aspectos sociales, culturales y econdmicos como una parte
imprescindible para describir el ecosistema. El Laboratorio de Hidrobiologia
Espafiola también propicié diversos estudios sobre las aves, las comunidades de
peces, los invertebrados (coledpteros, moluscos y mosquitos) y los macroéfitos del
lago, recogidos en los Anales del Instituto. Posteriormente, Virgili (1956) publico
una obra en la que recogia todas las artes de pesca utilizadas en el lago, asi como
una descripcion de las distintas especies piscicolas de la Albufera y los derechos de
las comunidades de pescadores para pescar en el lago y canales.

En la década de los afios 1970 comienzan una serie de estudios que ponen
de manifiesto la degradacion que esta sufriendo el lago de la Albufera (Gil Corell &
Martinez, 1972, 1973; Blanco, 1973, 1974; Carrasco et al., 1972; Carrasco & Planta,
1985; Dafauce, 1975; Docavo, 1979; Primo et al., 1975). Uno de los primeros
efectos de esta degradacion fue la pérdida de la vegetacion subacuatica (Dafauce,
1975). En imagenes extraidas de un NODO de 1952 se puede observar una densa
vegetacion cubriendo grandes extensiones del lago. En los estudios de Gil Corell &
Martinez (1972) se detalla la vegetacion subacudtica existente en el lago en la que
destacan: Chara fragilis, Ch. hispida, Ranunculus aquatilis, Rhizoclonium rivulares,
Myriophyllum verticillatum, Potamogeton natans, P. perfoliatus, Lemna giba y L.
trisulca. Desde el ano 1956 hasta el afio 1972, el lago sufri6 una regresion
espectacular de las praderas sumergidas (Docavo, 1979). Las principales causas de
esta degradacion se localizan en el espectacular crecimiento demografico
circundante al lago, lo que provoca un aumento de la contaminacion tanto urbana
como industrial (Primo et al., 1975), asi como el aumento en el uso de pesticidas por
parte de los agricultores (Carrasco et al., 1972). El aumento de la eutrofizacion de
las aguas provoco el cambio hacia una fase turbia dominada por el fitoplancton. El
trabajo de Blanco (1974) describe cualitativamente la poblacion fitoplanctonica, en
la que destaca respecto a la descrita por Pardo (1942), el aumento de las cianoficeas
filamentosas, que practicamente se establecen de forma permanente en el lago
durante la segunda mitad del ciclo estacional. Estos cambios e impactos convierten
al lago de la Albufera en un sistema hipertrofico (Romo, 1991). Blanco (1973)
evidencia también un cambio en la comunidad del zooplancton respecto a los
descritos por Arévalo (1916, 1917), con menor presencia de cladoceros y mayor
numero de rotiferos (Brachionus calyciflorus) junto con la casi completa
desaparicion de especies litoral-bentonicas (por ej. las del género Lecane) como
consecuencia de la degradacion de las praderas de macrofitos. La pérdida de la
vegetacion sumergida afecto a la biodiversidad global del lago y sus redes troficas.
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En los afos 1980 el lago se encuentra en un estado hipertrofico y presenta
una heterogeneidad espacial de las variables fisico-quimicas, relacionada con la
diferente naturaleza de los aportes que llegan al lago, aunque esta variabilidad
espacial no transciende en las comunidades fitoplanctonicas dominadas por
oscilatoriales, principalmente Planktothrix agardhii, Pseudanabaena galeata y
Geitlerinema amphibium (Romo, 1991; Romo & Miracle 1993, 1994a y b). Por la
zona norte y oeste, el lago recibia principalmente aguas residuales procedentes de las
industrias y poblaciones, con una alta carga de materia organica, y por la zona sur
principalmente las aguas procedentes de los excedentes de riego (Serra et al., 1984;
Soria, 1997a y b; Soria et al., 1987a, 2001; Vicente et al., 1990; y Vicente &
Miracle, 1992). El zooplancton se caracterizaba por una marcada dominancia de los
rotiferos (Alfonso & Miracle 1990; Miracle et al., 1995; Oltra & Miracle, 1984,
1992).

Por otro lado se realizaron estudios dirigidos a evaluar el grado de
contaminacion del lago, que estaba recibiendo las aguas residuales de mas de 4.000
industrias y 300.0000 habitantes. De estos trabajos se extrae que el contenido en
materia organica encontrada en el lago comparada con la correspondiente a las
distintas acequias que vierten a €l era relativamente mas baja, debido al efecto de
dilucion que la extension de la Albufera suponia ademéas de su caracter
autodepurador (Serra et al., 1984; De la Guardia et al., 1987; Vicente et al., 1990,
Miracle & Vicente, 1993). También se realizaron algunos estudios sobre la
contaminacion microbioldgica del lago (Garay, 1982; Samo & Garay, 1982), y sobre
contaminantes de tipo industrial, como metales pesados tanto en las aguas como en
los sedimentos (Berefull & De la Guardia, 1984; Ferris et al., 1990). Asi mismo, se
determinaron ciertos contaminantes de tipo agricola, principalmente plaguicidas, ya
que desde el cambio en 1974 del tipo de siembra, que pasa de plantel a semilla, se
incrementa considerablemente el uso de abonos, insecticidas y plaguicidas (Carrasco
& Planta, 1985; Sabater & Carrasco, 1996, 1997, 1998). Se vio que algunas especies
de macrofitos que habian estado presentes en el lago con anterioridad, tales como
Chara, Lemma y Mpyriophyllum, eran algo sensibles a herbicidas usados en la
agricultura. Segun autores como Boira et al. (1997) la drastica desaparicion de la
vegetacion subacuatica en el lago no seria consecuencia directa del uso de estos
herbicidas, apuntando como otras probables causas la elevada turbidez, la entrada
constante de agua con alta carga organica y el exceso de nutrientes, asi como la
entrada de sustancia contaminantes procedentes de los vertidos industriales y
urbanos (Boira et al., 1997). En los ultimos 30 afios (1970-2000) la superficie total
de las denominadas islas interiores del lago o mates (compuestas por vegetacion
hel6fita), se ha reducido en un 20 % pasando de 344 ha en 1973 a 287 ha en 1994
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(Argilés, 1997). Uno de los factores de esta regresion es la desaparicion de las
praderias de fondo que actuaban como barreras ante la accion erosiva del viento, a la
vez que propiciaban la sedimentacion entorno a las matas y fijaban el sustrato.

Otras investigaciones han aportado conocimientos desde los campos de la
geologia y la hidrologia, aunque el complicado balance hidrologico del lago sigue
sin ser evaluado con precision y periodicidad (Alonso, 1982; Sanjaume, 1984;
Sanjaume et al., 1992). También se han realizado estudios sobre la fauna y la flora
del lago (Costa, 1982; Gil Corell, 1982; Boira, 1987; Carretero & Boira 1989;
Burillo, 1999; Blanco et al., 2003; Blanco & Romo, 2006).

La degradacion continua de la calidad del agua del lago, asi como el control
del régimen hidrologico y la introduccion de especies de peces exoticos en el lago,
ha supuesto la casi completa desaparicion de especies ictiologicas de gran interés
economicos como la lubina (Dicentrarchus labrax) y la anguila (Anguilla anguilla)
en favor de especies como los mugilidos (Mugil cephalus y Liza aurata), black-bass
(Micropterus salmoides) o el lucio (Exos Lucius) de menor interés econdmico y con
un impacto negativo sobre la red trofica del lago (Blanco & Romo, 2006).

2.1.5.-. Planes e iniciativas para la recuperacion del lago.

La acusada eutrofizacion de la Albufera motivé que se elaboraran algunas
propuestas para su recuperacion. Entre los proyectos de recuperacion se planificaron
la construccion del Colector Oeste (Feltrer, 1982) y del Canal Perimetral (Benet,
1982, 1983). El objetivo del proyecto de construccion del Colector Oeste (aprobado
en 1979) era recoger las aguas residuales de una red de colectores secundarios
(Colector de la Torre, Colector de Sedavi-Alfafar, Colector de Picanya, Colector de
Catarroja-Albal y Colector de Beniparrell), para evitar la llegada masiva al lago de
las aguas residuales procedentes de las poblaciones e industrias circundantes que
carecian de una red de alcantarillado. El proyecto del Canal Perimetral al sur de la
Albufera (Benet, 1982, 1983) proponia la construccion de un canal excavado en los
carrizales que rodean el lago, desde la acequia de la Font Nova de Silla hasta el Racé
de Zacarés por los limites de los cultivos y enlazaria con el Canal Dalt de la Reina.
Este Canal Perimetral daria solucion por un lado a la creciente colmatacion del lago
por los sedimentos aportados principalmente en las crecidas de los barrancos y
acequias, y por otro lado desviaria las aguas mas cargadas de contaminantes
principalmente de tipo agricola. Segin varios autores (Benet, 1982, 1983; Peris,
1987), la construccidon del canal periférico por si solo no seria capaz de reducir la
contaminacion en el lago, por eso se propuso como medida complementaria la
extraccion de los fangos, que ademas evitaria el problema de la colmatacion de la
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cuenca. Otras propuestas también abordaron la idea del dragado de la Albufera, ya
que en el sedimento de la laguna se habia acumulado gran cantidad de materia
organica (Peris, 1987).

El Plan de Saneamiento Integral del Parque Natural de la Albufera resolvid
la construccion del Colector Oeste, que comenz6 a funcionar parcialmente en 1991.
A través de este colector se ha conseguido desviar una parte de las aguas residuales
urbanas e industriales que llegaban al lago sin depurar, siendo dirigidas a la
depuradora de Pinedo, y en parte redirigidas de nuevo al lago después de pasar por
un tratamiento secundario de eliminacion bioldgica. En el afio 2001, comenzaron las
obras de ampliacion de esta depuradora para poder someter a las aguas residuales, a
un tratamiento terciario de eliminacion de nutrientes, nitrogeno y fésforo, hoy
todavia sin finalizar. El desvio de un 30 % de los aportes de nutrientes al lago,
redujo en 1999 la carga de fosforo en un 77 % (de 18 a 4 g P m™ afio™) y de
nitrogeno en un 24 % (de 324 a 247 g N m™ afio™). El volumen de aguas residuales
que actualmente se desvian es de aproximadamente un 30 % (Soria & Vicente,
2002). Dentro del Plan de Saneamiento Integral del Parque Natural de la Albufera se
planifico una extensa red de ramales secundarios que se irian conectando al colector
principal, ademas de la construccion de otras depuradoras. Entre ellas cabe destacar
la depuradora denominada Albufera Sur con tratamiento biologico, que recoge las
aguas de Almussafes, Benifaid, Alginet y Sollana, por lo que una gran parte de
aguas negras que llegaban al lago habrian sido desviadas. Se ha constatado que no
siempre el funcionamiento del colector es el adecuado (Soria, 2006).

Si bien es necesario desviar los caudales contaminados impidiendo su
llegada al lago, también se hace necesario el asegurar un caudal minimo de agua.
Como ya hemos comentado los principales caudales de agua que llegan al lago
proceden de los excedentes de riego (43 %) y de las aguas residuales (29 %). El
desvio de las aguas residuales para su tratamiento estd disminuyendo la entrada total
de agua al lago, asi como los cambios y la gestion en el regadio estan provocando
una disminucion de los excedentes. Por tanto, se deben asegurar al menos los 100
hm’ afio” que recomienda el Plan Hidrolégico de la Cuenca del Jucar sin considerar
los sobrantes de riego, siendo el caudal recomendable de al menos 200 hm® de aguas
de buena calidad (fosforo total <0,1 mg L") (Soria & Vicente, 2002; Soria, 2006).
Sin embargo, entre 1998 y 2004 el caudal de entrada al lago se ha visto reducido de
280 a 170 hm’ afio” y las entradas no son en su totalidad aguas de buena calidad
(Soria & Vicente, 2002; Soria, 2006).

El entorno de la Albufera de Valencia junto con el lago mismo, es Parque
Natural desde el 8 de Julio de 1986 (decreto 89/1986 del Consell de la Generalitat
Valenciana). Ademas posee varios reconocimientos internacionales: en mayo de
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1990 fue incluido en la Lista de Zonas Himedas de Importancia Internacional de la
Conferencia de Ramsar (Irdn, 1971); en junio de 1994 fue establecida como Area
Zepa (Zona de especial proteccion para las aves) y forma parte de la Red Europea
Natura 2000 de espacios naturales protegidos para la conservacion de aves silvestres
(Directiva 94/24/CE). El Parque Natural de la Albufera cuenta con numerosos
habitats incluidos en la directiva 92/5510/CE, que establece la Conservacion de los
Habitats Naturales y de la Fauna y Flora Silvestre, y el ultimo reconocimiento llega
desde el ambito autonomico al ser incluido en el Catadlogo de Zonas Humedas de la
Comunidad Valenciana aprobado, mediante acuerdo, por el Gobierno Valenciano el
10 de septiembre de 2002. El 1 de octubre de 1990 se aprob6 un Plan Especial de
Proteccion del Parque Natural de la Albufera (Sanchez, 1991) que ha estado vigente
hasta noviembre de 1999, en que el tribunal supremo confirmé su nulidad. Con
fecha de noviembre de 2004 el Gobierno Valenciano aprobo el nuevo Plan Rector de
Uso y Gestion de la Albufera (PRUG) por el que se establecen las bases para la
ordenacién y gestion del Parque Natural.

La gestion de los sistemas naturales es compleja, por eso es necesaria una
intervencion interdisciplinar. En un entorno como el Parque de la Albufera
encontramos gran cantidad de elementos que interaccionan y forman un complejo
entramado: elementos naturales, urbanos, actividades agricolas, pesqueras,
cinegéticas, actividades industriales y turisticas.

2.2. El lago de Xeresa. Disefio experimental de los mesocosmos.

2.2.1.- Descripcion de la zona de estudio.

Los experimentos con mesocosmos in situ se llevaron a cabo en una
pequeia laguna, en la marjal o humedal de Xeresa-Xeraco, con una superficie de 0,5
ha y situada 65 km al sur de la ciudad de Valencia (Espafia) (39° 06 Ny 0° 12> W;
U.T.M.: 30SYJ433220). El lago se nutre del agua procedente principalmente de la
lluvia, infiltracion y escorrentia. El nivel del agua sufre oscilaciones con
profundidades maximas en otofio-invierno de 1-2 m y minimas en verano debido a la
evaporacion y al uso agricola colindante. Durante los veranos de experimentacion en
1998 y 1999, el nivel del agua del lago oscilo de 80 a 44 cm en agosto de 1998 y de
78 a 26 cm durante 1999. La laguna estd rodeada de vegetacion helofita,
principalmente cafias (Phragmites australis (car.) Trin Ex. Stend.) y el lecho de
turba estd cubierto por una densa pradera de macroéfitos, compuesta por Chara
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hispida Linné junto con Chara vulgaris Linné y Chara aspera Detharding ex
Willdenow.

2.2.2.- Diseiio y construccion de los mesocosmos.

Los experimentos con mesocosmos in situ se llevaron a cabo durante 9
semanas en el verano de 1998 (8 Junio- 6 Agosto) y 7 semanas en el de 1999 (14
Junio- 29 Julio). Los experimentos formaron parte de un Experimento Internacional
con Mesocosmos (IME) en seis lagos de Europa (Stephen et al., 2004; Moss et al.,
2004), que fue subvencionado por la union Europea (SWALE, Environmental
Project ENV4-CT97-0420). El disefio experimental contemplaba la adicion y
fertilizacion de los mesocosmos con varias concentraciones de nutrientes en
combinacion con distintas densidades de peces planctivoros.

Los mesocosmos de 1 m de diametro, se construyeron con plastico de
polietileno de 125 um de espesor y con una estructura de aros de plastico en los
extremos. El aro inferior fue enterrado en el sedimento del lago englobando dentro
de los mesocosmos a la vegetacion subacuatica, y el otro extremo abierto a la
atmoésfera permanecié emergente por encima de la superficie del agua. El aro
superior estaba sujeto a un armazon de madera y plastico. Se construyeron 36
mesocosmos en cada afio de experimentacion, su localizacion dentro de la laguna
cambi6 de un aflo a otro para evitar interaccion entre ambos experimentos.

2.2.3.- Protocolo de muestreo.

Los muestreos se realizaron semanalmente durante los periodos de
experimentacion. La distribucion de los tratamientos en los mesocosmos tuvo una
asignacion aleatoria. En 1998, se utilizaron cuatro concentraciones de nutrientes (N-
P en mg L: 0-0; 1-0,1; 5-0,5 y 10-1) en combinacién con tres densidades de peces
planctivoros (0, 4 y 20 g m™ de peso fresco), dando un total de 12 tratamientos
reproducidos por triplicado. En 1999, las densidades de peces fueron las mismas que
en 1998, mientras que se utilizaron seis concentraciones con un rango menor de
nutrientes (N-P en mg L™: 0-0; 0,3-0,03; 0,6-0,06; 0,9-0,09; 1,5-0,15 y 3-0,3),
obteniendo 18 tratamientos que se reprodujeron por duplicado. Los nutrientes se
afiadian semanalmente como una mezcla de nitrato de sodio y fosfato potasico
dihidrogenado. Antes de la adicion de los peces y nutrientes, se realiz6 una pesca
eléctrica en todos los mesocosmos para eliminar todos los peces preexistentes.
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La especie piscicola utilizada fue Gambusia holbrooki Girard (ex Agassiz),
un pez ovoviviparo y planctivoro, ampliamente distribuido en el lago, al igual que en
otros lagos someros de la costa mediterranea (Blanco et al., 2003). Para calcular el
numero de peces necesarios en cada tratamiento se procedido a medir y pesar 100
individuos y se calcul6 la densidad media por pez. En el afio 1998 solo se utilizaron
machos, mientras que en el afo 1999 también se incluyeron hembras. Los
mesocosmos se inspeccionaban regularmente y los peces muertos eran
reemplazados, aunque esto fue infrecuente a partir de la primera semana.
Sistematicamente, el primer dia de la semana se recogian las muestras limnolédgicas
para ser analizadas y los jueves de cada semana se procedia a la fertilizacion. La
primera semana antes de afiadir los peces y nutrientes fue muestreada de forma
estindar y considerada la semana de pretratamiento como referencia de las
condiciones iniciales. Simultdneamente a la recogida de muestras en los
limnocorrales, se recogia también una muestra en el lago para comparar las
dinamicas de las variables estudiadas dentro y fuera de los mesocosmos. Durante las
ultimas tres semanas de 1998, se eliminaron las plantas sumergidas de los
mesocosmos, para estudiar el efecto de la presencia y ausencia de la vegetacion.

2.2.4.- Variables fisico-quimicas.

Previa a la recogida de muestras se realizaban mediciones in situ de la
temperatura del agua, oxigeno, pH y nivel del agua en cada uno de los mesocosmos.
Ademéds, se midi6 la conductividad y la transparencia con el disco de Secchi, al
principio, a la mitad y al final de los experimentos.

Para la toma de muestras se utiliz6 un tubo de metacrilato de
aproximadamente 50 cm de longitud y 1 litro de volumen con el fin de conseguir
una muestra integrada de toda la columna de agua. Los pardmetros quimicos
analizados en el laboratorio fueron: fosforo total, fosforo soluble reactivo, nitrato,
amonio, alcalinidad y solidos totales suspendidos (solo en 1998). Para analizar el
fosforo soluble reactivo, nitrato y amonio las muestras se filtraron a través de filtros
de microfibra de vidrio Whatman GF/F de poro medio 0,6 um. Posteriormente, los
filtros fueron congelados para la extraccion de las clorofilas algales. Los métodos
analiticos empleados estan descritos en el Standard Methods (APHA, 1992).

2.2.5.- Clorofila algal.
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La clorofila a fue extraida mediante etanol en solucion acuosa al 90% (v/v).
La muestra fue calentada al bano maria a 75° C durante 5 minutos. Posteriormente,
los filtros fueron retirados y la muestra centrifugada para clarificar el extracto antes
de su analisis en el espectrofotometro (Finnish Standard Methods basado en
Standard Methods, APHA, 1992). Este método fue utilizado tanto para la extraccion
de la clorofila del fitoplancton como del epifiton asociado a las plantas. En el caso
del epifiton, ademas, se determinaron las feofitinas (APHA, 1992).

2.2.6.- Microalgas planctonicas.

De la muestra integrada de la columna de agua, se tom6 semanalmente una
submuestra para la identificaciéon y cuantificacion del fitoplancton en botellas
oscuras y fijadas in situ con lugol. Para la identificacion y el recuento de las
microalgas se utilizé un microscopio invertido y se sigui6 el método de Utermohl
(1958). El biovolumen algal fue estimado segun Rott (1981) y Wetzel & Likens
(1991), y al menos 25 individuos o colonias de cada especie fueron medidas para el
calculo de sus biovolumenes. Se calculo el indice de diversidad de Shannon-Wiener
y la equitatibidad a partir de la abundancia de las especies (Shannon & Weaver,
1963). La riqueza de especies fue calculada como el numero de especies por
muestra. Se determind el GALD (Greatest Axial Linear Dimension of a
phytoplankton cell or colony;, Reynolds, 1984) separando las algas segun
presentaran GALD mayor o menor de 50 um.

2.2.7.- Macrofitos y microalgas epifiticas.

El muestreo de los macrofitos sumergidos y del epifiton se llevo a cabo en
los dos experimentos durante la primera (pretratamiento) y la Gltima semana de
experimentacion. Se recogieron tres muestras aleatorias de plantas por mesocosmo,
con un muestreador segin la metodologia descrita por Kornijow & Kairesalo (1994).
La determinacion del epifiton asociado al macrofito se realizdo mediante agitacion
estandar en un volumen conocido de agua, para obtener una suspension de algas que
fue fijada con lugol y posteriormente con formol (concentracion final 4 %). La
identificacion y recuento de las microalgas se realiz6 de forma similar a la descrita
para el fitoplancton. Tras desprender el epifiton, los macrofitos fueron secados en
estufa a 105 °C para la determinacion de su peso seco.
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2.2.8.- Trampas para el reclutamiento de las algas desde el bentos.

Para evaluar la migraciéon de las algas desde el sedimento y de los
macrofitos sumergidos hacia la columna de agua, se utilizaron en ambos afios
trampas de reclutamiento de acuerdo con la metodologia descrita por Hansson
(1996a) y Stahl-Delbanco et al. (2003). Las trampas consistian en embudos de
plastico con una botella de cristal en su parte posterior para recoger las algas que
migraban. Una malla de 400 um recubria el extremo abierto, permitiendo la entrada
de las algas pero evitando la entrada al interior de la trampa de particulas gruesas y
depredadores. Antes de situar las trampas en su lugar se rellenaban con agua filtrada
del lago para reducir el riesgo de capturar algas durante el descenso de las trampas.

En el experimento de 1998, las trampas se colocaron a pocos centimetros de
la superficie del sedimento, para estudiar el reclutamiento de las algas desde el
sedimento hasta la columna de agua. Las trampas se colocaron durante las ultimas
tres semanas del experimento en ausencia de plantas. Los mesocosmos
seleccionados para situar las trampas fueron aquellos con nivel de nutrientes NO
(controles) y N3 (nivel més alto), N-P en mg L™: 0-0 y 10-1 respectivamente, y en
combinacion con dos densidades de peces FO (sin peces) y F2 (densidad mas alta, 20
g m?). Las trampas fueron situadas dentro de los mesocosmos durante
aproximadamente 66 horas. Tras este tiempo fueron cuidadosamente recogidas y
fijadas in situ con lugol para su posterior analisis y recuento en el laboratorio.

En el experimento de 1999, las trampas fueron situadas a pocos centimetros
de la superficie del macrofito sumergido, en aquellos mesocosmos con niveles de
nutrientes NO (controles), N2 (nivel intermedio) y N5 (nivel mas alto) (N-P en mg L~
' 0-0; 0,6-0,06 y 3-0,3) y en combinaciéon con las tres densidades de peces
ensayadas (0, 4 y 20 g m™”). Ademas, se situd una trampa adicional en el lago cerca
de los mesocosmos. El estudio del reclutamiento de algas en este afio se realiz6
durante la semana de pretratamiento y a la mitad del experimento, durante la tercera
semana de fertilizacion. La exposicion de las trampas en los mesocosmos y el lago
fue de 48 horas.
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TEMPORAL CHANGES OF CYANOBACTERIA IN THE LARGEST

COASTAL SPANISH LAKE

ABSTRACT

In this work, we will present long-term changes of cyanobacteria in the
largest coastal, shallow, Spanish freshwater lake (the Albufera of Valencia). The
lake is used as a reservoir for rice cultivation in the surrounded lake area. The
Albufera lake was in a mesotrophic state during the first half of the 20™ century and
at the end of 1960s, due to eutrophication, it rapidly turned into an eutrophic state
with loss of submerged macrophytes and general biodiversity in the plankton,
benthos and fish populations, that remains until now. Since the beginning of the
century, cyanobacteria were represented in the phytoplankton of the lake, but from
1970s to 2000 became the dominant group. A total of 26 cyanobacteria species have
been described between 1942 and 2000. Morphological and phenological features of
the species are shortly reported in this study. Since 1991, a restoration plan of the
lake started by sewage water diversion that has reduced to half planktonic
chlorophyll a concentrations, although hypertrophic levels persist. Some alternative
clear water phases appeared in which cyanobacteria contribution was reduced from
50-90 % to less 5 %. After nutrient diversion also a shift in cyanobacteria
composition was observed. Large oligophotic filamentous species (mainly
Planktothrix agardhii) were replaced by slender filamentous species (mainly
Pseudanabaena galeata, Planktolyngbya contorta, Pl. limnetica and Jaaginema cf.
metaphyticum) and chroococcals (Chroococcus dispersus, Ch. minutus and
Aphanocapsa incerta). Water stability, filament resuspension from the sediment,
turbidity and benthic-planktivorous fish, were mechanisms stabilizing cyanobacteria
dominance in the lake, while high flushing, nutrient depletion and increase of
underwater light destabilized or prompted changes in the cyanobacteria community.

INTRODUCTION

Cyanobacteria is an extensively studied group due to their success and
ubiquity in aquatic systems. It has often pointed out that higher temperature is a
selective factor favouring this algal group in lakes (REYNOLDS 1984), and there are
some evidence related to their dominance in warmer lakes (KOMAREK 1985,
POLLINGHER & BERMAN 1991), and in food webs of shallow warmer lakes (ROMO et
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al., 2002). In this way, studies on the ecology of cyanobacteria from shallow lakes
located in warmer areas are scarce (for review see e.g. SCHEFFER 1998) and rare
from the Mediterranean zone. Spain is characterized to have mainly wetlands and
shallow lakes, some situated in the Mediterranean coast (CASADO & MONTES 1995).
In this work, we will present long-term changes of cyanobacteria in the largest
coastal, shallow, Spanish freshwater lake, the Albufera of Valencia. The Albufera
has one of the longest data base on plankton from the Mediterranean countries. First
records from the plankton of the lake were published at the beginning of the century
(AREVALO 1917), which was a pioneer study on shallow lakes in Europe, since the
incipient science of Limnology was focussed on deep lakes. During 1960s and
1970s, eutrophication severely affected the lake, when population, industry and
agriculture rapidly increased in its catchment area. The lake received huge amounts
of sewage waters than turned it from a mesotrophic into a hypertrophic state that
remains until nowadays (DAFAUCE 1975, ROMO & MIRACLE 1993). In 1991, a
restoration plan by means of sewage water diversion started in order to deviate
pollutants and nutrients from the lake. This plan has not been finishing yet, but we
will report some changes accounted in the dominant cyanobacteria community. In
this way, only few comprehensive investigations on phytoplankton of shallow lakes
undergoing changes in nutrient load have been published and all of them located in
northern temperate areas (JEPPESEN et al. 1991, DOKULIL & PADISAK 1994, MoOsS et
al. 1996a, PADISAK & REYNOLDS 1998, KOHLER et al., 2000). In this work, we will
analyse the main cyanobacteria species and their changes from 1942 to 2000 in the
Albufera of Valencia, with special focus in the last two decades, before and after
nutrient diversion, aiming to ascertain their ecology in the lake.

SITE AND METHODS

The Albufera of Valencia is a shallow, freshwater, polimictic lake located in Natural
Park of the Albufera (210 km?) in the Mediterranean Spanish coast (39°20'N,
0°20"W) (Fig. 1). It is the largest Spanish lagoon with a surface of 23.2 km?, a mean
depth of 1 m and a high water renewal time of about 10 times per year. The lake has
a belt of emergent vegetation and several small islands with reed. Since the 18"
century, rice has been cultivated in the surrounding areas of the lake and its surface
has been reduced mostly by silting in about 70 %. Originally the lake was an
extensive gulf which later became separated from the Mediterranean Sea by a sand
bar. Nowadays, this bar is crossed by three channels that keep the lake connected
with the sea and regulates lake water level by means of sluices gates located in the
outlet channels (Fig. 1). The lake is used as a reservoir for agricultural irrigation.
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Therefore, the Albufera has a particular hydrological cycle related to rice cultivation
that markedly influences plankton dynamics (ROMO & MIRACLE 1993). The

hydrological cycle of the lake is shown in Fig. 2.

RICEFIELDS

1A
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FUODGATES
CHANNEL

'
VIS NNYEN3LION
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Fig. 1. Map of the lake of the Albufera of Valencia (Spain) showing location, outlet channels
and sampling sites. Sampling sites nomenclature: M corresponds to the sampling point of

1980-81. Numbers 1, 2 and 3 correspond to sampling sites for the remaining study periods.

Phytoplankton data were collected along eleven years during the last two decades,
from 1980 to 1988 (except in 1984) and from the end of 1997 to 2000.
Phytoplankton samples were taken monthly o bimonthly, except for 1980-83 that

were taken seasonally.

39



Ecologia de los lagos someros mediterraneos. Importancia de los productores primarios.

CM  [Sluice gates|

-

307

207

157 T

°\ =8 En /

51

ol Lake surface

M| \ / p S—

-10—

JAN FEB MAR APR MAY JUN JUL AUG SEP  OCT NOV DEC
A o EEE PP

B F|ooded ricefields Rice
™ Dry ricefields harvest

FLUSHING FLUSHING|

Fig. 2. General annual pattern of water-level fluctuations in the lake of the Albufera of
Valencia, mainly influenced by rice cultivation in the surrounding lake area. Vertical axis
values refers to water-level differences respect the lake mean depth. The lake has two annual
periods of water renewal, during empting of ricefields from January-March and during rice
harvest in September-October, and periods of long or intermediate water stability during the
remaining months. From January to March, the sluice gates are opened and the fields are
drained for tilling and sowing. This latter is completed by the end of April or early May,
being preceded by land fertilization. During summer sluices are almost closed for rice
growth. From September to October, floodgates are opened to empty the fields for rice
ripening and harvest. By November-December, sluices are closed again and the level of the
lake is raised to flood the paddy fields for winter protection and organic matter degradation.

Simultaneously, physico-chemical variables and zooplankton were recorded
according to standard methods (for details see ROMO & MIRACLE 1993, OLTRA et al.
2001). In the 1990s, nutrients concentrations in the lake were measured since 1994
onwards, while chlorophyll a was analyzed from 1995 onwards by the local
Environmental Agency. Three sampling sites were selected because represented the
spatial physical and chemical zones of the lake according nutrient loading (SORIA et
al. 1987a). Since phytoplankton temporal variations were more relevant than spatial
changes between sampling points (ROMO & MIRACLE 1993), the average of algal
biomass and abundance between sampling locations will be represented. Algae were
counted with an estimated error of less than 6 % (LUND et al. 1958). The biovolume
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of phytoplankton was calculated by direct measuring and later geometrical
estimation according to ROTT (1981). As aforementioned, in 1991 a restoration plan
started for sewage water diversion in the catchment area. Nowadays, the project still
unfinished and sewage water removal is estimated in approximately 30%.

RESULTS

Since the first records in 1942 until 2000, a total of 26 cyanobacteria
species have been described for the lake of the Albufera of Valencia. They can be
subdivided in three categories: dominant, subdominant and infrequent
cyanobacteria. Some of the morphological and phenological features of the species
are described (Fig. 3).

Dominant cyanobacteria

The species presented in this section were dominant (more 50% of relative
abundance or biovolume) in the phytoplankton of the lake in some seasonal periods
during 1942 and 2000.

- Planktothrix agardhii (Gom.) Anagnostidis et Komarek. It was a
dominant species from January to May for 1980-88, but for 1997-2000 represent
less than 1% of relative biovolume and had only small punctual increases (Junel1998,
6 % contribution to total phytoplankton biovolume). Mean trichome length during
the study was of 180 um with cells of 3.4 x 3.2 pm.

- Pseudanabaena galeata Bocher 1949. BLANCO (1974) described the
presence of Oscillatoria sp. as an important species in the lake during June to
February in the 1970s. Her morphological descriptions could be refereed to both Ps.
galeata or Geitlerinema sp. Ps. galeata was a dominant species for 1980-88,
specially in November-December and June, with intermediate water stagnation and
nutrient levels. But it became the predominant species for 1997-2000 with the
maximum peaks in May. Remarks on its taxonomy and ecology can be found in
ROMO (1994a, b) and ROMO et al. (1993a). The mean trichome length was of 81 pm
with cells of 4.2 x 2 um.

- Geitlerinema sp. This species was the third dominant oscillatorial for the
period 1980-88 (ROMO & MIRACLE 1993), but it was almost absent during 1997-
2000. It appeared in summer under prolonged water stagnation and depletion of
phosphorus. Trichomes in average of 88 um long with cells 3.5-1.6 pm.

- Planktolyngbya limnetica Komarkova-Legnerova et Cronberg 1999. This
cyanobacteria has been referenced in the lake since 1942, although earlier
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descriptions could correspond to other slender oscillatorial cyanobacteria. This
species normally co-occurred in the Albufera with P/. contorta since 1980. It peaked
mostly during periods of prolonged water quiescence. The maximum populations
were recorded in August 1987 (80% of the total algal density, 43% total biovolume).

DOMINANT CYANOBACTERIA

Cell 324x33

Planktothrix agardhii Pseudanabaena Geitlerinema sp. Chroococcus Planktolyngbya limnetica
galeata dispersus

SUBDOMINANT CYANOBACTERIA

Planktolyngbya contorta Oscillatoria lanceoformis  Anabaenopsis elenkinii Jaaginema cf. metaphyticum

Chroococcus minutus Aphanocapsa Microcystis Aphanothece Merismopedia
incerta aeruginosa clathrata tenuissima

Merismopedia Coelosphaerium sp. Anabaena sp. Spirulina sp. Komvophoron sp.
punctata

INFREQUENT CYANOBACTERIA

Fig. 3. Morphological characteristics of some relevant cyanobacteria from the lake Albufera
of Valencia (Spain). Categories refereed in the text.
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In the 1990s also peaked during summer-autumn, but the maximum populations
recorded were ten-fold lower than in the 1980s (from 2 to 0.17x10° ind mI™", October
2000, 12 % of total algal abundance, 3 % of total algal biovolume). The mean
trichome length was of 44 um with cells of 2.5 x 0.8 um.

- Chroococcus dispersus (Keissler) Lemmermann 1904. This species was
together with Ps. galeata the most abundant cyanobacteria in the Albufera in the
1990s. Its maximum populations were in August 1999 (35 % and 62% of the total
algal biovolume and abundance, respectively). It forms colonies of 2-30 cells, but
normally found in the lake 2 cells per colony. Cells of 3.5-4.4 um in diameter.

Subdominant cyanobacteria

This category comprises sometimes abundant but non-dominant
cyanobacteria species (less 50% of relative abundance or biovolume) in the lake of
the Albufera of Valencia, with high to moderate frequency of occurrence.

- Chroococcus minutus (Kiitzing) Nageli 1849. It was first described in the
lake in 1997. It occurred in late summer (August-September of 1997-2000), with
maximum peak in August 1998 (10 % of the total phytoplankton biovolume). We
observed solitary cells and also small colonies with 2-4 cells. Cells of 4.8-8.1 um in
diameter.

- Anabaenospis elenkinii Miller. It is a frequently occurring species in the
lake since 1980. This cyanobacteria had maximum populations during July-August
of the last two study decades. It contributed in July 1985 with up 27% to total algal
density and 19% of biovolume, and in July 2000 with 4 % of the total phytoplankton
abundance and 14 % of biovolume. Their populations were related to warm water
temperatures, water stability and low nitrogen concentrations. Mean trichome length
of 62 um with cells of 7 x 4 pm.

- Aphanocapsa incerta (Lemmermann) Cronberg et Komarek 1994. It was
recorded during July-September for 1986-88 and September-December for 1997-
2000. The maximum contribution of the population to the total phytoplankton
biovolume was in December 1998, which amounted 36 % of total algae biovolume
(12 % of total phytoplankton abundance). Colonies of 14 um in average and cell size
of 0.8-1 um in diameter.

- Aphanothece clathrata W. et G.S. West 1906. This species normally
appeared during the summer water stability, mainly in July-August for 1980-88 and
1997-2000. Its contribution to the algal biomass and abundance was normally lower
than 25%, except in November 1980 (83% total biovolume, 5% in total abundance).
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PARDO (1942) described the presence of Aphanothece sp. in the Albufera mostly
during winter. Colonies about 18 um with mean cell size of 2 x 0.8 pum.

- Merismopedia tenuissima Lemmermann 1898. It was found mainly in
April and September-November, during 1980-88 and 1997-2000 (maximum
populations in November 1998, which amounted 7 % of total phytoplankton
biovolume). This cyanobacteria was also mentioned by PARDO (1942) during
summer. Colonies of 23 um long and cells of 0.8 x 0.8 pm.

- Microcystis aeruginosa (Kiitzing) Kiitzing 1846. It was described as
Anacystis cyanea (Kiitz) Drouet et Daily, during summer-winter in the 1970s
(BLANCO 1974). During 1980-88 appeared in July and November-December, and
for 1997-2000 its greater presence was in October-November. Due to its size
amounted up 65 % of total phytoplankton biovolume in some punctual months, but
their population represented less 10 % in numbers during the 1980s. Similarly, in the
1990s contributed to 20 % of total phytoplankton biovolume but only 2 % of algal
abundance. Colonies of 20 um with cells of 4-5.4 pm in diameter.

- Jaaginema cf. metaphyticum Komarek. This oscillatorial cyanobacteria
had maximum presence during July-October for1980-80 and 1997-2000. Its
presence in the lake could be originated from an exogenous input from the
surrounding ricefields, although developed afterwards its own populations in the
lake (ROMO & MIRACLE 1994b). It had an occurrence of 50% in total samples. Its
populations contributed up 40% of the phytoplankton abundance in July 1983 and
up 32 % abundance in August 2000. Mean trichome length was of 54 um with cells
of 8§ x 0.8 um.

- Geitlerinema amphibium (Ag. ex Gom.) Anagnostidis 1989. It developed
in the lake mainly in September, especially during 1985-1988. It is also associated to
the ricefield habitats surrounding the lake. Trichomes 220-41 pm long with cells 5-
2.2 x 1.6-1.2 um. An extense study on the taxonomy and ecology of this species in
the lake is reported by ROMO et al. (1993b).

- Oscillatoria lanceaeformis Kolbe. Since 1980, is present mainly in May
and during summer, but never above 3 % of total phytoplankton biovolume. Mean
trichome length of 66 pm with cells of 8 x 1 um.

- Planktolyngbya contorta (Lemmermann) Anagnostidis et Komarek. As
aforementioned, it co-occurred with P/. limnetica in the Albufera. It peaked mostly
in July-October for 1980-88 and 1997-2000. In August 1999 it represented up 19 %
of total phytoplankton biovolume. Mean trichome length of 27 um with cells of 2.4
x 0.8 pm.

- Cylindrospermopsis raciborskii (Wol.) Seena. Raju. It was mainly found
in July-October 1987 and 1988, amounting up 22 % of the algal biomass in October
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1987. Thereafter, it was not recorded. Trichomes with mean length of 74 pm and
cells of 7.2 x 2 pm.

- Gomphosphaeria sp. This cyanobacteria was only described in the lake by
PARDO (1942) mainly during summer-autumn.

- Chroococcus turgidus (Kiitzing) Nageli. Similarly to the previous one, the
presence of this species was only referenced by PARDO (1942) during summer-
autumn.

Infrequent cyanobacteria

The frequency of occurrence of these species and their contribution to the
total abundance and biomass was low in the lake.

- Anabaena sp. Only observed sporadically in August 1999 amounting only
0.1 % of total phytoplankton biovolume. Trichomes with mean length of 154 pm
and cells of 5 x 3.2 pm.

- Anabaena cf. laxa (Rabenhorst) A. Braun. Filaments only found
sporadically during 1980-88. Filaments of 198 um long in average and cells of 4.1 x
3.2 um.

- Coelosphaerium kuetzingianum Nageli 1849. It was observed in August
2000 when represented 5 % of total phytoplankton biovolume. Colonies with cells
of 1.8-3.2 um in diameter.

- Gloeothece sp. Referenced only in 1942 (PARDO 1942) appearing in the
Albufera in January-February. There are not morphological data.

- Komvophoron sp. It was recorded during 1980-88 and in seven samples
for the period 1997-2000, mainly in May 1999 (0.7 mg L™ that represented 0.2 % of
total cyanobacteria biomass). Trichomes with cell size of 5 x 2.4 um.

- Merismopedia punctata Meyen 1839. Since 1980 this cyanobacteria
developed in the lake during September-November. Due to its small size, it had low
contribution to the algal biovolume (less 0.3 %) and represented up 0.8 % of algal
density. Colonies of 14 pm long with cell size of 2 x 2 pm.

- Romeria sp. It was sporadically found in 1988 (March, October and
December) and 1997-2000 (May-July). The mean cell size was of 15 x 1.2 pm.

- Spirulina sp. It was observed in 1980-88 and in three samples for the
period of 1997-2000. Mean cell size of 1.4-1.8 um in diameter.
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Table 1. Long-term changes in the phytoplankton of the lake Albufera of Valencia, from the
first records in 1942 to 2000. Seasonal dominance of the main species and algal groups are

showed.
Spring Summer-Autumn Winter
References
March-May June-Decembre January-February
Chlorophyta Cyanobacteria Cyanobacteria
: Chroococcus turgidus Aphanotece sp
Coelastrum sp. G hosphaeri ’
. omphosphaeria sp. Gloethece sp.
Pediastrum  sp. Merismopedia sp. Bacillaroghgta
Aphanocapsa sp. Synedra uln
Lyngbya sp. Nitzschia spp.
PARDO (1942) Spirulina sp. Cyclotella sp.
Dinophyta Navicula sp.
Ceratium hirundinella Epithemia sp.
Peridinium sp. Cymbella sp.
Gomphonema sp.
Pleurosigma sp.
Amphipleura sp.
Chrysophyta
Dinobryon sertularis
Chlorophyta
Spyrogyra  sp.
BLANCO (1974) Chlorophyta Cyanobacteria
Chlamydomonas sp. Oscillatoria sp.
Scenedesmus quadricauda Lyngbya limnetica
Pediastrum boryanum Anacystis cyanea
Bacillarophyta
Synedra ulna
Cyclotella sp.
Campylodiscus clypeus
Stephanodiscus astraea
Asterionella formosa
Diatoma sp.
Romo (1991) Cyanobacteria
Geitlerinema sp.
Planktothrix agardhii Pseudanabaena galeata  Planktothrix agardhii
Planktolyngbya subtilis
VILLENA & RoMO Cyanobacteria
(this study) Pseudanabaena Chroococcus dispersus Pseudanabaena
' galeata Pseudanabaena galeata ~ 9@leata

Planktolyngbya contorta
Jaaginema cf. methaphyticum
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Fig. 4. Relative abundance (ind ml'*) and biovolume (mgL™”) of cyanobacteria in the lake of
the Albufera of Valencia, for 1980-88 and 1997-2000. Percentage of filamentous and
chroococcal species are represented differently to denote the increase of this latter group in

recent years.

Ecology of cyanobacteria in the lake

The analysis from the long-term data of the Albufera reveals the presence
of cyanobacteria in the lake since beginning of the 20" century (Table 1). During the
first half of the century cyanobacteria were mostly represented by chroococcals
occurring mainly during summer and autumn. They coexisted seasonally with a
diverse pool of other phytoplanktonic algae (Table 1), at the time when the lake was
in a transparent state covered by submerged macrophytes. During 1960s and 1970s
eutrophication turned the lake into a turbid state, which accelerated the lost of
submerged vegetation and associated fauna, reduced planktonic species richness and
in general the biotic biodiversity in the food web. Precise records on the
phytoplankton of this period described the decrease of phytoplankton species
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richness and the start of dominance of filamentous cyanobacteria during most part of
the year (Table 1). During 1980s and 1990s cyanobacteria overwhelmed
phytoplankton during the year, and the lake became in a hypertrophic turbid state
without submerged macrophytes. We will further describe this period of
cyanobacteria dominance to study in deep their ecology in the lake.

During 1980-1988 and 1997-2000, the percentage of cyanobacteria in the
Albufera represented between 50-98 % of total algal biovolume and abundance,
except during punctual periods of clear water phases after sewage water diversion.
In these phases of water transparency (reaching the bottom of the lake)
cyanobacteria contribution in the phytoplankton declined to 5 % and were replaced
by centric diatoms and chlorophytes (Fig. 4). They took place mainly during
January-March, coincidental with higher water renewal in the lake (Fig. 2). When
cyanobacteria dominated Secchi disk depth was only of 15-25 cm, specially during
their maxima peaks occurring with water quiescence (May-September, Figs. 2 and
4). Cyanobacateria species richness between both decades, the 1980s and 1990s,
remained similar (23-21 species, respectively).

Planktothrix agardhii Pseudanabaena galeata
800 300
700 ]
600 - 250
500 - Y=-00172x+6305 2007 Y =0.0089x - 273.38
;gg | R2=0.1687 R2=0.2197
~ 207\ A
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E 80 81 82 83 85 86 87 88 97 98 99 00 80 81 82 83 85 86 87 88 97 98 99 (00
>
=
g Planktolyngbya contorta Chroococcus dispersus
O 501 50
= 451 45
M 40 40
351 35 1
30+ 30
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Fig. 5. Interannual changes of the dominant cyanobacteria species in the lake of the Albufera
of Valencia, for 1980-88 and 1997-2000. Values for the linear regression of increase or
decrease are showed.
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Other symptom of water quality improvement after nutrient diversion is
that chlorophyll a declined to half, from a mean of 318 pug L™ for 1985-88 to 163 g
L' for 1995-2000. After nutrient diversion cyanobacteria composition also changed.
Interannual dynamics of the dominant cyanobacteria showed a trend toward smaller
and less oligophotic species (Fig. 5). Large filamentous cyanobacteria, mainly
Planktothrix agardhii, was replaced by thinner oscillatoriales, such as
Pseudanabaena galeata and Planktolyngbya contorta, and by chroococcal species,
the main representant being Chroococcus dispersus (Fig. 5). In the 1980s,
Planktothrix agardhii represented more than 50 % of the total algal biovolume,
especially during April and May (1986 and 1987 reached between 460-740 mg L™
of fresh weight and 2.6-3 x 10° ind L, Fig. 5). Its population maxima were
coincidental with the onset of water level stabilisation and high nutrient
concentrations after ricefield fertilization. Thereafter its populations decreased ten-
fold during summer and autumn, representing generally less than 25 % of the total
algal abundance but up to 60 % of the total biovolume. The periodicity progressed
towards Geitlerinema sp. in summer, with low water renewal rates and phosphate
depletion, and then to Ps. galeata in November-December during the second period
of water stability (Table 1). After the diversion of nutrients, Ps. galeata became the
dominant cyanobacteria for the period 1997-2000 and replaced seasonally to P.
agardhii in the lake. Ps. galeata amounted to 40-65 % of total phytoplankton
biovolume from December to June with maximum peaks in May of 1999 (260 mg L~
" of fresh weight and 1.02 x 10° ind L, Fig. 5). Afterwards, from July to November,
Ps. galeata decreased its populations contributing with 13-36 % to the total algal
biomass and 10-32 % to the algal abundance. In numbers Chroococcus dispersus
was the most abundant cyanobacteria during these months, except in September
where it co-dominated with Planktolyngbya contorta. Other relevant algae specially,
between July and October, were Jaaginema cf. methaphyticum and Pl. limnetica (up
to 14 % of total algal abundance), and in September and November Aphanocapsa
incerta. The summer-autumn period was characterized by lower levels of available
nutrients, but higher light intensities and reduced pressure of zooplankton grazing.

DISCUSSION

The Albufera of Valencia lake was in a mesotrophic state during the first
half of the 20™ century and due to eutrophication by the end 1960s, it rapidly turned
into an eutrophic state with loss of submerged macrophytes and general biodiversity
in the plankton, benthos and fish communities, that remains until nowadays. In
recent years and after the diversion of sewage waters in 1991, there are some
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symptoms of improvement in the lake water quality. Phytoplanktic chlorophyll a
concentrations were reduced to half, although mean values (163 ug L) still within a
hypertrophic threshold (RYDING & RAST 1992). In addition, several intervals of clear
water phases, which lasted until 5 weeks, occurred in recent years, where water
transparence reached the bottom of the lake and cyanobacteria almost disappeared.
This result seems to corroborate the bistability model proposed by SCHEFFER et al.
(1993) in which two alternative equilibria states (turbid/clear phases) can be possible
for shallow lakes. A reduction in nutrients in the Albufera lead to the system toward
clear water phases and associated development of large Cladocera in the lake
(OLTRA et al. 2001). These clear water phases are yet short and unstable, and
prevent recovering of submerged macrophytes that could stabilize the clear water
equilibria (MOSS et al. 1996b, JEPPESEN et al. 1998a). Although internal nutrient
load by P remobilisation from the sediment have been not determined in the
Albufera, this can may retard and counterbalance the positive effects of external load
reduction in shallow lakes, even in flushed lakes like the Albufera (SAs 1989,
JEPPESEN et al. 1991).

Restoration of the Albufera lake probably implies the idea of the
reestablishment and coexistence of submerged macrophytes with cyanobacteria,
such as happened at the beginning of the century. The study of long-term
phytoplankton data from the Albufera shows that the presence of cyanobacteria in
the plankton of this Mediterranean lake was relevant since former records and with a
transparent vegetated state, and experimental studies in mesocosms suggest that in
warmer shallow lakes cyanobacteria can be important components of the food web
and dominate phytoplankton in both clear and turbid phases (ROMO et al. 2004).
Long-term data set in the Albufera support empirically these results.

Nevertheless and in accordance with other studies (JEPPESEN et al. 1991,
KOHLER et al. 2000), the high biomass and permanent dominance of cyanobacteria
in the Albufera in a turbid state during the past two decades seems partly due to high
nutrients concentrations and light limitation, since shade-tolerant filamentous
species outcompete other algal groups (REYNOLDS 1984; SCHEFFER et al. 1997).
After nutrient diversion, we observed a replacement of cyanobacteria toward thinner
filamentous species that required less nutrient concentrations but higher underwater
light climate, such as e.g. Ps. galeata or Pl. contorta (ROMO 1994a, ROMO &
MIRACLE 1994b). These species replaced the oligophotic strains of P. agardhii
better adapted to low underwater light intensities and high P levels in shallow lakes
(BERGER 1989, NICKLISCH et al. 1991). The maintenance of filamentous
cyanobacteria in the Albufera could be also enhanced by its shallowness and wind
exposed surface, that resuspended filaments from the sediment into the photic zone
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and provided inocula to the plankton, similarly to that found in other large shallow
lakes (BERGER & SWEERS 1988). In fact, during the periods of clear water phases in
the springs of 1999 and 2000 (Fig. 4), mats of the dominant planktic filamentous
cyanobacteria were observed and recorded from the sediment.

The period of hydrological stability in the lake also favours the presence of
cyanobacteria. At the start of the year when ricefields are dried before preparing
them for the next crop, high water renewal prompted the increase of other algal
groups (specially centric diatoms and chlorophytes), but during the remaining
periods of intermediate (November-December) or long water stability cyanobacteria
overwhelmed the phytoplankton in the lake. Seasonally there was a shift toward
smaller species during summer after prolonged periods of water quiescence. This
result can be related to lower nutrient concentrations that lead to smaller sizes
(GIBSON 1975, MEFFERT 1989, ROMO 1994b) and/or a top-down effect in which
summer reduction of zooplankton grazing by an increase in fish predation
(unpublished data) favoured edible algae, specially in the Albufera the dominance of
small chroococcal cyanobacteria, such as Chr. dispersus and Chr. minutus. Some
experimental results in a Mediterranean lake seems to support this effect of
planktivorous fish on cyanobacteria selectivity (ROMO et al. 2004).

Summary

Since the first limnological records of the Albufera lake in the beginning of
the 20" century, cyanobacteria were well represented in the phytoplankton.
Eutrophication in 1960s and 1970s increased their presence, and from 1980 to 2000
overwhelmed the phytoplankton (Table 1). After nutrient diversion in 1991, algal
biovolume was reduced to half, and some clear water periods shifted cyanobacteria
dominance toward other algal groups. At the same time, it was observed an
interannual replacement in the predominant cyanobacteria species, in which
Planktothrix agardhii, a large oligophotic oscillatorial with high nutrient
requirements, was replaced by smaller species, mainly Pseudanabaena galeata (Fig.
5). Prolonged water stability and nutrient depletion during rice growth in summer,
enhanced the presence of smaller oscillatoriales, such as Planktolyngbya contorta,
Pl. limnetica and Jaaginema cf. metaphyticum, while reduced zooplankton grazing
by intense fish predation favoured small chroococcals, such as Chroococcus
dispersus and Chr. minutus. Restoration of the Albufera lake probably implies the
idea of reestablishment and coexistence of submerged macrophytes with
cyanobacteria in a clear water state, such as occurred in the lake at the beginning of
the 20" century.
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EPIPHYTON, PHYTOPLANKTON AND MACROPHYTES ECOLOGY IN A

SHALLOW LAKE UNDER IN SITU EXPERIMENTAL CONDITIONS

ABSTRACT

The relationships of epiphyton, phytoplankton and macrophytes with
nutrients (nitrogen and phosphorus) and planktivorous fish were studied in a
shallow, characean, Mediterranean lake by means of two in situ mesocosms
experiments. Diversity of planktonic and epiphytic algae significantly decreased
with nutrient additions, and their chlorophyll a and total biovolume increased with
fertilization, while macrophytes biomass declined. Biomass of submerged
macrophytes was higher with total phosphorus lower than 0.05 mg L', while at
levels between 0.1 and 0.35 mg L™ P epiphyton dominated and above this threshold
did phytoplankton. Phosphorus levels above 0.1-0.2 mg L™ prevented the co-
existence between charophytes, epiphyton and phytoplankton under the
Mediterranean climate. The critical limit for characean disappearance is lower than
that reported for shallow northern lakes. The reduction in submerged macrophytes
was likely the result of phytoplankton and epiphyton growth that shaded
macrophytes and probably also competed for inorganic carbon under the dominant
alkaline conditions. In the 1998 experiment, growth and shading by phytoplankton
caused a rapid decline of macrophytes at the highest nutrient levels (above 5 mg L™
P and 10 mg L™ P). The effect of fish densities on the biomass and composition of
epiphyton, phytoplankton and submerged plants was almost negligible. Epiphyton
and phytoplankton shared 85-88% of the species composition and most of them
were tychoplanktonic. At initial conditions, algal composition from epiphyton and
phytoplankton differed mainly in the percentage of diatoms in the epiphyton and
dinophytes in the phytoplankton, but after nutrient additions, species composition
became more similar in both, and chlorophytes and cyanobacteria dominated. Algal
recruitment from the benthos was higher at nutrient levels of 0.6 mg L' N and 0.06
mg L' P, especially that of filamentous cyanobacteria. Biodiversity and ecology of
epiphyton and phytoplankton were closely related in the presence of the submerged
macrophytes and several factors are discussed to understand the ecology of shallow
lakes in the Mediterranean zone.
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INTRODUCTION

There are few studies combining phytoplankton, epiphyton and submerged
macrophytes (see reviews by Sand-Jensen & Borum, 1991; Stevenson et al., 1996;
Vadeboncoeur et al., 2002), which constitute some of the main primary producers
coexisting in shallow lakes. The role of benthic primary producers on the ecology of
shallow lakes has been mainly focussed on benthic algae associated to sediment or
inert substrata more than on epiphytic algae living on submerged macrophytes
(Stevenson et al., 1996; Jeppesen et al., 1998; Vadeboncoeur et al., 2002). Benthic
and pelagic habitats have often been treated as discrete food webs with parallel but
separate compartments of organisms. It has been suggested that the strength of the
interactions between benthic and pelagic communities is strongly affected by lake
size, and the direction of resource or energy flow between the two habitats is
strongly influenced by nutrients (Sand-Jensen & Borum, 1991; Jeppesen et al., 1998;
Vadeboncoeur et al., 2001). Benthic primary producers are more effective than
phytoplankton at sequestering nutrient from the sediment, and conversely,
phytoplankton may access and reduce light penetration and thus limiting periphyton
and macrophytes (Sand-Jensen & Borum, 1991; Hansson, 1992). Epiphytic algae
growing on submerged macrophytes utilize mainly the nutrient resources in the
water column (Cattaneo & Kalff, 1980; Sand-Jensen & Borum, 1991, Williams et
al., 2002), while sediment-associated algae may alternate between substrate and
water as their nutrient source (Hansson, 1992).

In shallow lakes the importance of phytoplankton as main primary producer
may shift to the benthic microalgae and submerged macrophytes, depending on
several factors and establishing two alternative states (Scheffer et al., 1993). A high
water quality in shallow lakes is associated, in general, with high benthic primary
productivity of macrophytes and their related epiphytes (Moss et al., 1996b; Moss et
al., 2003). Aquatic macrophytes may play a structuring role for food webs of
shallow lakes, and maintaining water transparency by direct and indirect effects
(Scheffer et al., 1993; Jeppesen et al., 1998; Hargeby et al., 2004). Submerged plants
may reduce nutrient resuspension from the sediment (Barko & James, 1998) and
compete for nutrients and other resources with phytoplankton and periphyton,
increasing sinking losses of phytoplankton and influencing its algal size and biomass
(Havens et al., 1996; Sendergaard & Moss, 1998; Cattaneo et al., 1998; Conde et al.,
1999; Havens et al., 1999; Blindow et al., 2002). Phytoplankton in macrophyte beds
are often dominated by small and motile forms, while algae with high sinking rates
(e.g. diatoms and green algae) are less well represented (Balls et al., 1989; Romo et
al., 1996; Sendergaard & Moss, 1998). Furthermore, the production of allelopathic
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substances by plants may affect phytoplankton and periphyton (Wium-Andersen et
al., 1982; Jaser, 1995; Gross, 2003; Mulderij et al., 2003), as well as higher trophic
levels (Lauridsen & Lodge 1996; Burks et al., 2000).

Macrophytes provide refuges for zooplankton and habitats for invertebrates
that may increase grazing on algae inside or around the edges of macrophyte beds
(Timms & Moss, 1984; Lauridsen et al., 1996; Bronmark & Vermaat, 1998; Jones et
al., 1998; Jones & Sayer, 2003). The degree of grazing on algae will be affected by
the structure of grazer community, which in turn, is also determined by the size
structure and composition of the fish community (Williams et al., 2002; Jones &
Sayer, 2003). High abundance of fish may counteract the refuge effect on
zooplankton in dense macrophyte beds and zooplankton may even be chased out
from the macrophyte refuge by behavioural cascades within the fish community
(Jeppesen et al., 1998; Romare & Hansson, 2003). Submerged macrophytes can also
influence the structure of vertebrates, increasing, for instance, diversity of habitats
and food resources (Mitchell & Perrow, 1998). Moreover, energetic links between
pelagic and benthic food webs are relevant and stable isotope analyses have
indicated that up to 50% of the carbon assimilated by fish can be originally fixed by
periphyton (Hecky & Hesslein, 1995; Blumenshine et al., 1997). The relative
importance of the above-mentioned factors may vary with climate, lake morphology,
and plant composition and density among other factors (Moss et al., 1996b;
Jeppesen et al., 1998; Scheffer, 1998; Mazzeo et al., 2003).

The traditional view that the phytoplankton community of aquatic systems
is isolated from the benthic community is especially untenable in shallow lakes and
littoral zones of deep lakes (Hansson, 1996a, b; Schweizer, 1997; Stahl-Delbanco et
al., 2003). Alternatively, the water column and the benthos can be regarded as a
continuum of potential habitats for the organisms, especially for the algae (Boero et
al., 1996). Recruitment of algae from the benthos, although less studied, may be an
important factor for the ecology of algae in shallow lakes and littoral zones of deep
lakes (Hansson et al., 1994; Hansson et al., 1996a; Stahl-Delbanco et al., 2003;
Verspagen et al., 2005). Some species and specially cyanobacteria can form resting
stages at the sediment under unfavourable environmental conditions and can be
hatched to the water phase at more favourable conditions, for instance, by an
increase in nutrient levels in the water column. Further knowledge about these
processes is crucial to understand the ecology of algae in shallow lakes and ascertain
the mechanisms for initiating algal blooms and turbid states.

There are few studies dealing simultaneously with the ecology of
phytoplankton, epiphyton and macrophytes, perhaps owing to their different
methodological approaches (Sand-Jensen & Borum, 1991), and even more rare are
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studies of these primary producers under in situ experimental conditions (Williams
et al., 2002). Nutrients and predation can be driving factors affecting their biomass
and composition in shallow lakes. The present investigation reports the different
responses and the relationships between phytoplankton, epiphyton and submerged
macrophytes in a shallow Mediterranean lake, under different nutrient levels and
planktivorous fish densities during two years mesocosm experiments. The structure
of phytoplankton and epiphyton communities will also be examined and compared
on the view of the potential algal selectivity of habitats depending on the testing
variables. Algal recruitment from the benthos to the water column, as well as how
this was affected by nutrients and the presence of planktivorous fish was also
determined.

MATERIAL AND METHODS
Study site

Two mesocosm experiments were carried out in a freshwater, shallow, 0.5
ha lake (Lake Xeresa) located in the wetland of Xeresa, 65 km south of Valencia on
the east Spanish Mediterranean coast (39° 06" N, 0° 12” W). The lake is mainly fed
by groundwater and rainfall. Minimum water levels occur during summer due to
evaporation and water withdrawal for use in agriculture. Maximum depths are
reached during autumn-winter as a result of short, but intense rainfalls. During the
experiments in summer, water depth gradually fell in the lake and mesocosms from
80 to 58 cm during 1998 and from 78 to 26 cm during 1999. The lake is completely
covered by submerged macrophytes, mainly Chara hispida, together with Chara
vulgaris var. vulgaris and Chara aspera and the shores are surrounded by a belt of
Phragmites australis

Enclosure experiments

The experiments lasted six weeks during summers of 1998 (8 June to 14
July) and 1999 (14 June to 21 July). Thirty-six mesocosms were made from
polyethylene film (125 pum wall thickness) supported at the top and bottom by
circular plastic hoops, 1 m in diameter. The bottom hoops were buried in the
sediment of the lake, giving polyethylene cylinders open to the atmosphere and to
the lake bottom and its plant community. The top hoops of the mesocosms were
supported by a frame of wood and plastic tubing.
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In 1998, three fish-density (0, 4 and 20 g fresh mass m™) and four nutrient-
loading (N-P in mg L™": 0-0, 1-0.1, 5-0.5 and 10-1) treatments were applied. In the
1999 experiment, the fish-density treatments were the same as in 1998, and six
nutrient treatments covering a narrower range were used (N-P in mg L™: 0-0, 0.3-
0.03, 0.6-0.06, 0.9-0.09, 1.5-0.15, 3-0.3). Treatments were randomized in a block
design. Nutrient loadings were designated NO (control) to N3 in 1998 and NO to N5
in 1999. Nutrient solutions were added as mixtures of sodium nitrate and potassium
dihydrogen phosphate at weekly intervals. Before fish and nutrient additions, pre-
existing fish were removed by electrofishing. The fish species used in the
experiments was the mosquitofish, Gambusia holbrooki, which is an ovoviviparous
visual predator on zooplankton, widely distributed in the lake, as well as in other
Spanish shallow lakes (Blanco et al., 2003). In 1998, only male fish were stocked,
while in 1999 males and females were used. During the experiments, the enclosures
were visually checked twice a week and dead fish replaced, though this need for
replacement was infrequent after the first week.

Samples from the mesocosms and an additional sample from the open lake
were taken during the experiments. Sampling started a week before fish and
nutrients were added to monitor initial conditions. Phytoplankton was sampled at a
weekly interval. Planktonic samples were taken with a tube sampler integrating the
water column. Phytoplankton samples were preserved in situ for later counting and
biovolume calculated according to Rott (1981) and Wetzel & Likens (1991).
Planktonic chlorophyll @ was extracted from GF/F filtered samples into 90% ethanol
and measured spectrophotometrically. Epiphyton and submerged macrophytes were
sampled during both experiments at the pre-treatment week and at the end of the
experiments. Three plants samples were randomly taken in each enclosure with a
Kornijow’s sampler. Epiphytic algae attached to submerged plants were detached by
standardized shaking and an aliquot of the plant-free sample fixed for later analysis
of epiphyton composition. Biovolume of epiphyton was calculated as described
above for phytoplankton. A further aliquot was used for epiphytic chlorophyll a
determination, following the same method as for phytoplankton chlorophyll a. After
epiphyton was removed, plants were dried at 105°C and weighed. Species richness
was calculated as number of species per sample. The Shannon-Wiener diversity
index based on the species abundance of phytoplankton and epiphyton was
calculated according to Shannon and Weaver (1963). Further information on water
chemistry, zooplankton and top-down interactions during the experiments are
reported in Romo et al. (2004). The study presented here constitutes an independent
part of a pan-European study on the ecology of shallow lakes (Stephen et al., 2004).
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Algal recruitment

In 1999, algal traps were set in the control (NO), intermediate (N2) and the
highest nutrient level (N5) mesocosms in combination with the three fish densities,
during the pre-treatment week and in the middle of the experiment (third week after
fertilization). An additional algal trap was also located in the open lake nearby the
mesocosms. The methods used for algae recruitment are reported in detail by
Hansson (1996a) and Stahl-Delbanco et al. (2003). The traps consisted of a plastic
funnel, facing down, which is attached to a glass bottle. The openings were covered
with mesh size of 400 um to allow algae to move, but preventing large particles and
predators entering the traps. Later analysis of the samples under the microscope
showed its effectiveness. Before lowering the traps, they were filled with filtered
lake water to minimize the risk of trapping organisms from the water column when
lowering. Traps were left in the enclosures just above the macrophyte bed during
approximately 48 h, and thereafter they were removed and the bottles content
preserved in situ with Lugol’s solution for later determination of algal composition.

Statistical methods

A one-way ANOVA analysis confirmed that there were no significant
differences in the mesocosms in the pre-treatment week for epiphyton,
phytoplankton and plant biomass and algal recruitment (p>0.05). Data from the
experiments were tested by an ANOVA and when significant differences were found
a Student’s t-test or Tukey’s test were used to illuminate specific differences
between treatments. Data were log-transformed when necessary for statistical
normality and otherwise analysed by a non-parametric test. Spearman’s and
Pearson’s correlations were used to determine the relationships between pairs of
variables. To compare phytoplankton and epiphyton data which have different units,
both variables were rescaled on a range of zero to one, after dividing by their
respective maximum values across samples, and the obtained matrices analysed and
compared by a Wilcoxon’s test. Algal recruitment was analysed by a one-way
ANOVA or Kruskal-Wallis's test.
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RESULTS

Epiphyton, phytoplankton and macrophyte responses

Nutrient concentrations in the lake during the pre-treatment week were low

and similar during the two experiments, but chlorophyll a and biovolume of the
epiphyton and phytoplankton were higher in 1999 than in 1998 (Table 1). The
contribution of cyanobacteria in the epiphyton and phytoplankton was also slightly

higher in 1999 (Table 1). Initial biomasses of characeans were similar in both years

(Table 1).

Table 1. Limnological initial lake conditions (pre-treatment week). Nomenclature nd= not

data.
1998 1999
Temperature (°C) 26.1 28.6
pH 8.9 8.7
Alkalinity (meq L™ 2.6 nd
Conductivity (uS cm™) 1467 2260
Total phosphorus (mg L™) 0.017 0.022
Ortophosphate (mg L™) 0.001 0.001
Nitrate (mg L™) 0.001 0.002
Ammonium (mg L) 0.027 0.008
Phytoplankton
Phytoplankton chlorophyll a (ug L") 34 11
Phytoplankton biovolume (mm® L") 0.8 11
Dominant species biovolume (%)
Cylindrospermum cf. muscicola 27 Pseudanabaena galeata 43
Peridinium umbonatum 20 Chroococcus minutus 16
Mougeotia sp. 19 Cy. cf. muscicola 12
Pseudanabaena galeata 5  Coelosphaerium kuetzingianum 7
Cryptomonas erosa 5 Cryptomonas erosa 5
Phytoplankton algal diversity (bits ind") 3.5 3.9
Species richness (taxa per sample) 29 30
Epiphyton
Epiphyton chlorophyll @ (ng g dry mass) 23 193
Epiphyton biovolume (mm® g dry mass) 3 191
Dominant species biovolume (%)
Cylindrospermum cf. muscicola 50 Pseudanabaena galeata 32
Mougeotia sp. 9 Cy. cf. muscicola 25
Rhopadolia gibba 9 Chroococcus minutus 24
Pseudanabaena galeata 6 Planktolyngbya limnetica 5
Gomphonema sp. 4
Algal diversity (bits ind™) 2.5 35
Species richness (taxa per sample) 29 34
Macrophyte ( g dry mass per sample) 8.6 7.1
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A negative relationship was found between chlorophyll a of epiphyton and
phytoplankton with macrophyte biomass in both experiments (Fig. 1). Nutrient
levels enhanced biomass of epiphyton and phytoplankton, while reduced
macrophyte biomass (Table 2). Submerged macrophytes regressed negatively with
total phosphorus and biomass of characean was higher at total phosphorus levels
lower than 0.05 mg L'; and levels above 0.1-0.2 mg P L™ prevented the co-
existence between charophytes, epiphyton and phytoplankton (Fig. 2). In 1998, the
rapid phytoplankton growth and the algal turbidity after the first week of fertilization
at the N2 and N3 mesocosms caused the disappearance of macrophytes by the
penultimate week of the experiment. In both experiments, epiphyton increased
exponentially with phosphorus fertilization and grew at lower nutrient
concentrations than phytoplankton that increased linearly (Fig. 2). In 1999, this
pattern was also observed for nitrate (Fig. 3). Maximum epiphyton growth was
attained with total phosphorus values between 0.1 and 0.35 mg L' and with nitrate
between 0.002 and 0.007 mg L', above these levels, phytoplankton rate of increase
was higher than that of epiphyton (Figs. 2 and 3).
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Fig. 1: Relationships between macrophyte biomass and epiphytic and phytoplanktonic
chlorophyll a at the end of the mesocosm experiments in 1998 and 1999.
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Table 2. Summary of statistics of the variables measured in the mesocosm experiments in
1998 and 1999 for the last week. Values for phytoplankton and epiphyton groups are
biovolumes (mm3 L'I). Probabilities * P<0.05 ** P<(0.01, *** P<0.001, n.s.= not significant.
Arrows indicate a positive (1) or negative () response to the treatments.

1998 1999
N F N=*F N F N=*F
Phytoplankton
Algal chlorophyll a ¥EEO+ ¥ | ns ¥EE L ns n.s
Total Phytoplankton biovolume  n.s n.s n.s ¥EE L ns n.s
Total Phytoplankton abundance ~ ** 1 n.s n.s KRk REKE 1 ns
Cyanobacteria *¥EX 1 n.s n.s *EX T ns n.s
Chroococcal Cyanobacteria ¥EE 1 ns n.s *EX T ns n.s
Filamentous Cyanobacteria ¥EE 1 ns n.s n.s * ] ns
Chlorophyceae *¥*k* 1 ns n.s * 1 ns n.s
Cryptophyceae n.s n.s n.s n.s n.s n.s
Bacillariophyceae n.s n.s n.s n.s n.s n.s
Dinophyceae ** | ns n.s n.s n.s n.s
Euglenophyceae ¥k | ns n.s n.s n.s n.s
Shannon-Wiener diversity n.s n.s n.s ¥k | ns n.s
Species richness ** | s s * | ns %
Epiphyton*
Algal chlorophyll a n.s n.s n.s ¥EE L ns n.s
Total Epiphyton biovolume n.s n.s n.s ** 1 ns n.s
Total Epiphyton abundance n.s n.s n.s ** 1 ns n.s
Cyanobacteria n.s n.s n.s ** 1 ns n.s
Chroococcal Cyanobacteria n.s n.s n.s ** 1 ns n.s
Filamentous Cyanobacteria wRE | wEE |k n.s n.s n.s
Chlorophyceae * 1 ns n.s * 1 ns n.s
Cryptophyceae * ] ns n.s n.s n.s n.s
Bacillariophyceae n.s n.s n.s n.s n.s n.s
Dinophyceae n.s n.s n.s n.s n.s n.s
Euglenophyceae n.s n.s n.s n.s n.s n.s
Shannon-Wiener diversity ** | ns n.s *¥** | ns n.s
Species richness n.s n.s n.s n.s n.s n.s
Macrophyte (g dry mass per sample)* n.s n.s * n.s n.s n.s

* N in 1998 only NO and N1
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Fig. 2: Relationships between normalized biomass of epiphyton, phytoplankton and
characean with total phosphorus at the end of the mesocosm experiments in 1998 and 1999.
Data for 1998 correspond to nutrient treatments NO and N1, because plants disappeared
before ending the experiments at higher nutrient levels.
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Fig. 3: Relationships between normalized biomass of epiphyton, phytoplankton and
characean with nitrate at the end of the mesocosm experiments in 1998 and 1999. Data for
1998 correspond to nutrient treatments N0 and N1, because plants disappeared before ending
the experiments at higher nutrient levels.
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Total biovolume and abundance of epiphyton and phytoplankton also
increased with nutrient additions (Table 2), especially the contribution of total
cyanobacteria and chlorophytes (Table 2). Filamentous cyanobacteria, however,
increased in the phytoplankton but decreased in the epiphyton in 1998 (Table 2).
The biovolume of the other algal groups had not a significant response or decreased
with increasing nutrients (cryptophytes in the epiphyton, and euglenophytes and
dinophytes in the phytoplankton) (Table 2).

In the two experiments, fish effect was negligible except for filamentous
cyanobacteria that were more abundant in the epiphyton and phytoplankton in the
fishless mesocosms (Table 2). There was a negative relationship between fish
densities and Pseudanabaena galeata Bosh populations in the epiphyton and
phytoplankton (in 1998, epiphyton F=11.78, p<0.011; in 1999, phytoplankton
F=5.39, p<0.05 and epiphyton F=3.44, p=0.05). In 1999, Scenedesmus ecornis
(Ehr.) Chod. and Merismopedia tenuissima Lemm. were also more abundant in the
mesoscoms without fish (epiphyton F=13.66, p<0.001 and F=4.13, p<0.05
respectively, and Sc. ecornis in the phytoplankton F=4.05, p<0.05).

Comparative structures of epiphyton and phytoplankton

In 1998, from a total of 91 species recorded in the epiphyton and
phytoplankton only 3% of the species were euplanktonic (Peridinium umbonatum
Stein , Cryptomonas erosa Ehr. and Rhodomonas minuta Skuja), while 12% were
only found in the epiphyton, mostly diatoms (Achnanthes minutissima Kiitz.,
Ephitemia sp., Gomphonema sp., Mastogloia smithii Thwaites, Navicula spl,
Navicula sp2, Nitzschia dissipata Kiitz., Pinnularia tabelaria Ehr., Rhopalodia
gibba (Ehr.) O. Muller and Gomphoneis olivacea Hornemann) and a desmid
(Cosmarium trilobulatum Rein.). Similar results were found in 1999, where from a
total of 75 species recorded, there were the same euplanktonic and epiphytic species
(except Gomphoneis olivacea). In both years, epiphyton and phytoplankton shared
more than 85% of the species composition and most of them were tychoplanktonic.
Shannon-Wiener diversity of the epiphyton and phytoplankton decreased with
nutrients, while only species richness of phytoplankton declined with fertilization
(Table 2).

The composition of epiphyton and phytoplankton differed more
significantly during the pre-treatment week than at increasing nutrient levels (Table
3, Fig. 4). Cryptophytes and diatoms, which had more representative euplanktonic
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and benthic species, respectively, were the main groups maintaining more
differences after nutrient fertilization (Table 3).

Table 3. Comparative analysis between phytoplankton and epiphyton for normalized data (see
material and methods for details). Probabilities *P<0.05 ** P<(0.01, *** P<0.001, n.s.= not
significant.

1998 1999
Week 0 Week5 WeekO Week 5

NO NI NO NI N2 N3 N4 N5
Algal chlorophyll a oAk ¥ s Ak * ns *  * s ns
Total algal biovolume oAk ok * oAk * ns ns ns ns ns
Cyanobacteria oAk *x * oAk * ns ns ns ns ns
Chroococcal Cyanobacteria ~ *** *x * ok * ns ns ns ns ns
Filamentous Cyanobacteria  *** ¥ ns ok ns ns * *  ns ns
Chlorophyceae oA ¥ ns n.s ns ns ns ns ns ns

Cryptophyceae HoA ns n.s HoAk ns * * *oookx X
Bacillariophyceae HAK ok ok HoAk * ns ¥ * * ns
Dinophyceae oAk * n.s oAk ns ns ns ns ns ns
Euglenophyceae oAk ns 1n.s * ns ns ns ns ns ns
Shannon-Wiener diversity ek * n.s * ns ns ns * ns ns

Species richness n.s * ok HoAK ns ns * ns ns *

In 1998, abundance of epiphyton increased from 8 + 1 to 137 + 44 x 10°
individuals g dry mass at N1 (Fig. 4). Some species were favoured by the nutrient
addition (N1), such as the small chlorophyta Scenedesmus ecornis (F=33.77,
p<0.001, n=18) and the chroococcal cyanobacteria Merismopedia tenuissima
(£=30.14, p<0.001, n=18), which constituted 50% and 10%, respectively, of the
total abundance, while Cylindrospermum cf. muscicola populations declined
(F=8.178, p<0.01, n=18). In this year, total abundance of epiphyton also increased in
the lake and control mesocosms (from 8 + 1 x 10° to 27 + 4 and 38 x 10° individuals
g dry mass, Fig. 4), but the dominant algae were pennate diatoms (mainly
Navicula, Rhopalodia, Gomphonema) and filamentous cyanobacteria (mainly Ps.
galeata and Cylindrospermum cf. muscicola) (Fig. 4). In 1999, however, in the lake
and control mesocosms, the total epiphyton abundance decreased during the
experiment (from a mean of 135 + 6 to 48 + 5 and 86 x 10° individuals g"' dry mass),
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with predominance of chroococcal and filamentous cyanobacteria (Spirulina sp. and
Planktolyngbya limnetica Koma.-Legn.-Cron., Fig. 4). In 1999, the epiphyton and
phytoplankton ended in the nutrient fertilized mesocosms with the dominance of
chroococcocal cyanobacteria (Fig. 4).
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Fig. 4: Total epiphyton and phytoplankton abundance and those of the main species in the
lake and mesocosms during experiments in 1998 and 1999. For nutrient concentration details
see material and methods. Bars represent overall treatment mean values and standard errors
for the last week. Notice the different y-scale for the open lake and the NO mesoscosms.

Algal recruitment

The total algal recruitment in the pre-treatment week during the 1999
experiment was in average of 14 + 2 x 10° individuals m? d'. The more abundant
algae recruited were Peridinium umbonatum (mean 79% of the total algae recruited)
and the filamentous cyanobacteria, Pseudanabaena galeata and Cylindrospermum
muscicola (mean 10% and 6% of the total algae recruited, respectively). In the lake,
recruitment was about 19 x 10° individuals m™ d' during the experiment, while in
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the control mesocosms (NO) numbers of recruited algae doubled between the pre-
treatment and the third week of the experiment (from 17 to 33 x 10° individuals m™
d™"), having similar species composition, but with different percentages (Fig. 5).
Thus, in the lake, P. umbonatum represented 94% of total algae in the traps and the
recruitment contributed with 37% to its planktonic populations, with lesser amounts
recruited of Chroococcus minutus (4% of total algae) and Cy. muscicola (2% of total
recruitment). In the control mesocosms, P. umbonatum, Ch. minutus and Ps. galeata
represented 54%, 29% and 6% of total algae recruited, being the contribution of the
recruitment to their phytoplanktonic populations of 11%, 0.04% and 0.23%
respectively.
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Fig. 5: Algal recruitment (upper) and phytoplankton abundance (lower) of the main algal
groups in the open lake and in the NO, N1 and N5 mesocosms and fish treatments during the
experiment in 1999. Bars represent overall treatment mean values and standard errors for the
last week. Notice the different y-scale for the open lake and the NO mesoscosms.

121



Ecologia de los lagos someros mediterraneos. Importancia de los productores primarios.

Table 4. ANOVA summary of algal recruitment (individuals mesocosms™ d*) for the third
week of the mesocosm experiment in 1999. Nutrient levels (NO, N2 and N5) and fish levels
(F2, Fl, F0) (see material and methods for details). Probabilities *P<0.05, **P<0.01,
***P<(.001, n.s.= not significant. Arrows indicate a significant response to intermediate
nutrient levels (J) or a negative response ().

N F

Total recruitment *71 n.s
Cyanobacteria *1 n.s

Chroococcal Cyanobacteria n.s n.s

Filamentous Cyanobacteria ** 1 *E ]
Chlorophyceae n.s n.s
Cryptophyceae n.s n.s
Bacillariophyceae n.s n.s
Dinophyceae n.s n.s
Euglenophyceae n.s n.s

Maximum algal recruitment of about 516 = 232 x 10° individuals m™ d
was attained at intermediate nutrient levels (N2: 0.6 mg L™' N and 0.06 mg L™ P),
especially that of the filamentous cyanobacteria (mainly Ps. galeata) (Table 4, Fig.
6). The contribution of the recruitment to the planktonic populations of Ps. galeata
was low (up to 0.2%). Chroococcus minutus amounted 61% of total numbers in the
traps, although recruitment only contributed with less than 0.1% to its
phytoplanktonic populations (Fig. 6). Other algae lesser recruited in the traps at N2
were the small chlorophyceae M. minutum and M. contortum (12% and 4% of total
recruitment), with scarce contribution to its planktonic populations (2,2% and 0,9%,
respectively) (Fig. 6). In the mesocosms, P. umbonatum and C. kuetzingianum were
higher recruited at N5 and represented 30% and 1% of the total algae recruited
respectively, while the contribution of the recruitment to its planktonic populations
diminished of 2-11% for P. umbonatum and was of 0.1-0.2% for C. kuetzingianum
(Fig. 6). Fish density only affected recruitment of filamentous cyanobacteria which
was higher at the fishless mesocosms (Table 4 and Fig. 6).
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DiscussION

The hypothesis to explain the changes of periphyton, phytoplankton and
submerged plants along a trophic gradient, postulates that phytoplankton and
periphyton biomass increase in relation to the available nutrients in the water-
column, but at a certain point periphyton and plants will decline because of
phytoplankton shading at higher eutrophic conditions (Phillips et al., 1978; Sand-
Jensen & Borum, 1991; Hansson, 1992). The nutrient thresholds for these changes
are still for determining, however. This general pattern agrees with some of the
observed results in our experiments and alternate dominance between primary
producers was marked by different nutrient levels. Biomass of submerged
macrophytes was higher with total phosphorus lower than 0.05 mg L™, while at
levels between 0.1 and 0.35 mg L™ epiphyton maximally developed and dominance
shifted to phytoplankton above this threshold. Epiphyton growth was carried out at
lower nutrient concentration than that of phytoplankton (Fig. 2). The results suggest
that phosphorus levels above 0.1-0.2 mg L™ will prevent the co-existence between
charophytes, epiphyton and phytoplankton under our climatic conditions (Fig. 3).
These results can not be compared with others from the Mediterranean zone owing
to the paucity of data, but critical phosphorus levels for characean decline were
lower than reported for northern shallow lakes (Blindow, 1992; Van den Berg et al.,
1998b, 1999). More data on nutrient thresholds delimiting the replacement between
these primary producers will be desirable in order to understand their ecology in
shallow lakes in different climatic areas.

It is likely that the reduction in submerged macrophytes in the experiments
was the result of phytoplankton and epiphyton growth that shaded macrophytes and
also probably competed for CO, under the dominant alkaline conditions (Phillips et
al., 1978; Sand-Jensen & Borum, 1991). Blindow (1988, 1992) concluded that light
is, in fact, the main limiting factor for charophytes in enriched turbid lakes. Moss
(1981) using paleolimnological records from lakes where macrophytes had
disappeared, suggested that epiphytic algae increased with nutrient additions, even
before any changes in the abundance of phytoplankton were detectable. Phillips et
al. (1978) argued that an increase in the phytoplankton crop is sometimes an after
effect of macrophyte decline rather than its cause. In the 1999 experiment, epiphyton
growth overwhelmed that of phytoplankton at intermediate nutrient levels (see Figs.
2 and 3), but in the 1998 experiment, growth and shading by phytoplankton at the
highest nutrient levels (above 5 mg L' P and 10 mg L' P) caused a rapid
macrophytes and associated epiphytes decay. In contrast, in the lake water
transparency with a dense macrophyte bed remained during the two experiments and
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epiphyton biomass was not extensive, but always higher than that of phytoplankton
under the low nutrient levels characteristic of the lake (Fig. 4, Table 1).

Nitrogen is a co-limiting factor together with phosphorus for development
of vegetation in shallow lakes, and several studies have suggested that submerged
plants will be restricted at high nitrogen as well as phosphorus nutrient levels (Moss,
1981, 2001; James et al, 2003; Gonzalez-Sagrario et al., 2005). For Danish shallow
lakes, high macrophyte coverage only seems to occur with summer mean levels of
total nitrogen below 2 mg L' N and total phosphorus ranging between 0.03 and 1.2
mg L. In our experiments, both phosphorus and nitrate correlated negatively to
submerged macrophytes (Figs. 2 and 3) and the mesocosms with the highest nutrient
additions and absence of plants (N2 and N3, in 1998) had nitrate water
concentrations above 2 mg L. Nevertheless, denitrification was presumably high in
the lake and during the experiments, especially in 1999, as observed by the low
nitrate values attained after nutrient additions.

The relative importance of phytoplankton and epiphyte shading for
macrophyte light availability is variable and depending on water level (Sand-Jensen
& Borum, 1991). This effect can modulate macrophyte abundance in shallow lakes
with seasonal water level changes, such as occur in shallow Mediterranean lakes
(Fernandez-Aldez et al., 1999; Beklioglu et al., 2006a, b). It is expected that
macrophytes could establish dominance more easily at lower latitude (Sand-Jensen
& Borum, 1991), but from our results it seems that low water levels accomplished
with eutrophic nutrient concentrations enhanced rapidly epiphytes and
phytoplankton growth, preventing a long lasting of the submerged vegetation.
Growth rates of phytoplankton and epiphyton with nutrients were higher when
compared with that of northern shallow lakes (Stevenson et al., 1996; Scheffer,
1998; Jeppesen et al., 1998a), although further studies mainly in warm shallow lakes
will be required for comparison. Furthermore, it is expected that algae and
particulate matter accumulate in lakes with aquatic plants and reduced mixing
conditions (Jones et al., 1996; Blindow et al., 2002) and especially in characean beds
(Van den Berg et al., 1998b; Casanova et al., 2002), where light may be particularly
limited for the new shoots (Blindow et al., 2002). Shading of the host macrophyte
and light attenuation through dense periphyton biofilm is sometimes higher than in
the water above the plant (Sand-Jensen & Borum, 1991). High summer
temperatures, stagnancy, particles sedimentation and a rapid epiphyton and
phytoplankton development can occur in shallow Mediterranean lakes, when
nutrients concentrate and rapidly recycle at lowering water levels. Consequently, the
conservation of vegetation and water transparency in these aquatic ecosystems can
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be severely affected by nutrient loading and be modulated by climate change
(Beklioglu et al., 2006a).

Phytoplankton and epiphyton in the study shared more than 85% of the
species and species composition became more similar at increasing nutrient levels.
The responses of phytoplankton and epiphyton diversity to the tested trophic
gradient were similar, but differed respect to the species richness. Cyanobacteria
widely developed in both communities, and especially filamentous cyanobacteria
were significantly recruited into the traps at intermediate nutrient levels (0.6 mg L™
N and 0.06 mg L' N). Moreover, in contrast with the patterns observed in some
other algae with resting stages (Hansson 1996a, 2000), filamentous cyanobacteria
were significantly recruited in the presence of macrozooplankton and absence of fish
(Table 4). In some Florida shallow lakes species composition of the phytoplankton
and benthos were also similar and mainly composed by filamentous cyanobacteria
(Carrick et al., 1993, Havens et al., 1996). In the mesocosms, epiphytic populations
of Pseudanabaena galeata diminished with nutrient fertilization and recruitment
coincided with increases in the planktonic populations (Fig. 6). These results suggest
that a rise of nutrient concentrations in the water may induce some species,
especially filamentous cyanobacteria, to move from the benthos to the water column.
Daily recruitment from the sediment of some other cyanobacteria (e.g. Microcystis)
can contribute up to 53% to the planktonic populations (Trimbee & Harris, 1984;
Barbiero & Welch, 1992; Hansson et al., 1994; Hansson, 1996a). Daily recruitment
of total cyanobacteria in the mesocosms contributed up to 9% to the planktonic
populations in the presence of submerged plants, but increased to 27% without
vegetation (Villena & Romo, 2006). Studies regarding macrophyte surfaces as
reserve or resting habitats for algae and cyanobacteria that can potentially form
planktonic blooms are almost unreported. The recruitment of cyanobacteria from the
epiphyton and benthos in our experiments supports a possible additional mechanism
for explaining their dominance in the phytoplankton, especially in that of warm
shallow lakes (Moustaka-Gouni, M., 1993; Havens et al., 1996; Scasso et al., 2001,
Romero et al., 2002; Romo et al., 2005). In contrast with that found by Stihl-
Delbanco et al. (2003), the ratio DIN: TP (dissolved inorganic nitrogen to total
phosphorus, by mass) was not related to the recruitment, and in general, we recorded
low values of the ratio (DIN: TP<2).

The differences in recruitment among species, in combination with the fact
that only some of the species present in the water column were found in the traps,
especially motile algae, suggests that recruitment was mainly an active process.
Although we found no a significant effect of the recruitment of Peridinium
umbonatum with higher fish densities, there was observed a negative relationship of
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its phytoplanktonic populations with large zooplankton (Romo & Villena, 2005).
Dinoflagellates have been shown to behaviourally avoid zooplankton grazing
(Hansson, 1996b). Reynolds et al. (2002) in the design of the functional groups of
phytoplankton did not deal with tychoplanktonic entries from the benthos, although
it should be further regarded to understand the ecology of algae in shallow lakes.
The rate of species exchange between the benthos and plankton during the
experiments was important and conditioned by the presence or absence of plants,
light climate, grazing and nutrient gradient, although they need further
investigations.

There was a scarce fish effect on the phytoplankton, epiphyton and
macrophyte biomass and algal recruitment. Although macroinvertebrates can exert a
strong top-down influence on benthic algae (Steinman, 1996), in our experiments the
dominance of chironomids in the macroinvertebrate communities (Miracle et al.,
20006) resulted in a negligible grazing effect on the epiphyton. It seems that although
fish can affect the abundance of macroinvertebrates and zooplankton, and by top-
down effects influence the biomass of epiphyton and phytoplankton, these processes
seem minimal during the study. Furthermore, direct fish-induced macrophyte
removal by ingestion or uprooting was not apparent from fish gut contents or visual
inspection, but the percentage of microalgae on the diet of mosquitofish during the
experiments was about 35% (Blanco et al., 2004). Planktivorous fish during the
experiments, especially in 1999, acted mainly as a link between the benthic and
pelagic food webs, by means of an active fish predation mainly on zoobenthos and
zooplankton (Blanco et al., 2004). The model suggested by Vadeboncoeur et al.
(2002, Fig. 3D) could be modified by considering one unique compartment for
phytoplankton and epiphyton with close interactions between them, that could more
easily explain food web links in shallow lakes, especially in the presence of
submerged vegetation.

We conclude that the biomass development of macrophytes, epiphytes and
phytoplankton were thightly linked through competition for light and nutrients. Our
study also show that a considerable part of the epiphytic and planktonic algal
communities were similar, suggesting an intense exchange of individuals between
attached and planktonic life-forms. Algal recruitment was higher at intermediate
nutrient levels. Planktivorous fish density effect on epiphyton, phytoplankton and
plants was almost negligible during the experiments and fish acted mainly as a link
between the benthic and pelagic food webs by means of predation mostly on
zoobenthos and zooplankton. Alternate dominance between submerged plants,
epiphyton and phytoplankton was marked by different nutrient levels. Critical
phosphorus levels for characean decline were lower than reported for northern
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shallow lakes. Further studies are needed to set nutrient thresholds for the
replacement between these primary producers in shallow lakes, especially in the
Mediterranean zone.

ACKNOWLEDGMENTS

We thank our SWALE team for sharing sampling and laboratory work
during the study. We are also especially grateful to Dr. Lars Anders-Hansson and
Dr. Annika Stdhl-Delbanco for their inestimable advice and help on the algal
recruitment and also to the former for his valuable comments on the manuscript; and
to Susana Martinez for her collaboration during the study. This work was funded by
a European Community project (SWALE, Environment Project ENV4-CT97-0420).

128



CAPITULO 8

EXPERIMENTAL APPROACH TO THE INFLUENCE OF
SUBMERGED MACROPHYTES ON THE PHYTOPLANKTON

ECOLOGY OF SHALLOW LAKES
Villena, M. J. & S. Romo. 2006

International Review of Hydrobiology (enviado).







Capitulo 8: Submerged macrophytes and phytoplankton ecology

EXPERIMENTAL APPROACH TO THE INFLUENCE OF SUBMERGED

MACROPHYTES ON PHYTOPLANKTON ECOLOGY IN SHALLOW LAKES

ABSTRACT

The influence of submerged plants on phytoplankton ecology was studied by means
of an in situ mesocosm experiment in a shallow Mediterranean lake. Different
nutrient levels and planktivorous fish densities were tested in combination with the
presence and absence of charophytes. Phytoplankton biomass increased in all the
mesocosms in absence of submerged plants with a reduction of algal diversity and
species richness and the dominance of cyanobacteria. Filamentous cyanobacteria
(Pseudanabaena galeata, Geitlerinema sp., Planktolyngbya limnetica) dominated in
the enclosures with more than 0.5 mg L™ P and 5 mg L' N, while chroococcal
cyanobacteria (Merismopedia tenuissima, Chroococcus spp.) did under lower
nutrient levels. Presence of planktivorous fish enhanced the biovolume of
chroococcal cyanobacteria. Algal recruitment from the sediment supported
planktonic populations of the dominant cyanobacteria.

INTRODUCTION

The biestability hypothesis for shallow lakes postulates that at intermediate
nutrient concentrations alternative dominance of macrophyte or phytoplankton can
be possible, otherwise extreme ranges of nutrients will stabilize one of these states
(SCHEFFER et al., 1993). Submerged macrophytes in shallow lakes make possible
some mechanisms that stabilize clear water states and increase connectivity and
biodiversity of food webs in these ecosystems (PHILLIPS et al., 1978; BLINDOW,
1992; JEPPESEN et al., 1998a; SCHEFFER, 1998, BLINDOW et al., 2002; HARGEBY et
al., 2004). The nutrient level is a key factor regulating the interactions for
competition between macrophytes and phytoplankton and the underwater light
climate (KAIRESALO, 1984; CATTANEO ef al., 1998; VAN DONK et al., 1993;
STEVENSON et al., 1996; KUFEL & KUFEL, 2002). Nutrient enrichment normally
leads to the loss of submerged macrophytes and dominance of phytoplankton with
reduction of water transparency (SCHEFFER et al., 1993; MoSS et al., 1996b;
JEPPESEN ef al., 1998a). Submerged plants are better competitors for nutrients than
light due to their availability to uptake nutrients from the sediment (CARIGNAN,
1982; RATTRAY et al, 1991); and in addition, depletion of nitrogen by
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denitrification inside macrophyte beds can severely affect resource availability for
phytoplankton (OZIMEK et al., 1990; WEISNER et al., 1994; SONDERGAARD & MOSS,
1998).

The presence of the macrophytes may also influence phytoplankton growth
by indirect mechanisms, for instance, by providing a substratum for epiphyton and
plant-associated invertebrates, and a refuge for zooplankton and small fish that can
increase predation on phytoplankton (TIMMS & MOSS, 1984; LAURIDSEN et al.,
1996). Epiphyton can also compete for water nutrients with phytoplankton
(BRONMARK & VERMAAT, 1998; JONES ef al., 1998). Plant allelopathy is another
mechanism influencing bistability states and food webs in shallow lakes (WIUM-
ANDERSEN et al., 1982; HOOTSMANS & BLINDOW; 1994; GROSS, 1999; JASSER,
1995; GRroOSS, 2003; MULDERD et al., 2003). It can affect also to higher trophic
levels (LAURIDSEN & LODGE 1996; BURKS et al., 2000) and be selective for certain
algal groups, such as cyanobacteria (PLANAS et al., 1981; GROSS & SUTFELD, 1994;
GRoOsS, 2003). Stagnancy inside plant beds increases phytoplankton sedimentation
and selects algal sizes and composition (BALLS et al., 1989; JAMES & BARKO, 1991;
SONDERGAARD & MOSS, 1998). Submerged plants by reducing sediment
resuspension can increase underwater light conditions, which by feedback enhances
further growth and reproduction of macrophytes (BEST et al., 2001). Extensive
charophytes beds can avoid especially sediment resuspension (VAN DEN BERG ef al.,
1998b; MEUER, 2000), having comparatively a stronger positive effect on water
transparency than other macrophyte species (VAN DONK & VAN DE BUND, 2002).
The plants also restrict the bottom area available for benthivorous fish and thereby
reduce bioturbation that may cause turbid conditions (MEIJER, 2000).

The absence of submerged plants will increase the recruitment of algae
from the benthos, especially that of cyanobacteria (HANSSON et al., 1994; HANSSON,
1996a; SCHWEIZER, 1997; WILLEN & MATTSSON, 1997; STAHL-DELBANCO et al.,
2003; VERSPAGEN et al., 2005). The abundance of cyanobacteria in shallow lakes
has been related, among other factors, to enriched nutrient levels, low zooplankton
predation and oligophotic conditions (REYNOLDS, 1997). They are abundant in
tropical, subtropical and shallow Mediterranean lakes, where they can dominate all
the year round (HUSZAR et al., 1998; SCASSO et al., 2001; ROMO & MIRACLE, 1993;
ROMO et al., 2004).

The complex interactions among factors in shallow lakes hinder an easy
identification of the mechanisms acting to stabilize a macrophyte or phytoplankton
state. Presence of high densities of planktivore and benthivore fishes can indirectly
reduce submerged plants by enhancing epiphytes and phytoplankton abundance
(JEPPESEN et al., 1998b, BRONMARK & WEISNER, 1992). MUYLAERT et al. (2003)
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comparing biestability states in several shallow Belgian lakes concluded that
macrophyte presence and water transparency were more related to the fish
community than to the nutrient levels. The relevance of top-down and bottom-up
mechanism on the ecology of shallow lakes is variable and dependent also of lake
features and climate (BENNDORF et al., 2001, 2002; HARGEBY et al., 2004; MOSS et
al., 2004; NORLIN et al., 2005; BEKLIOGLU et al., 2006a). The shift from clear to
turbid conditions often is triggered by a mixture of internal processes and external
forces (SCHEFFER et al., 2001b).

The investigation reported in this paper was conducted to study the effect
of presence and absence of submerged plants on the biomass and composition of
phytoplankton under different nutrient levels and planktivorous fish population
densities. The experimental approach will allow analysing the effect of the selected
driving factors on the ecology of phytoplankton. How algal recruitment from the
sediment affect phytoplankton composition and species dominance will be also
studied.

MATERIAL AND METHODS

Study site

The mesocosm experiment was carried out in a freshwater, shallow, 0.5 ha
lake (Lake Xeresa) located in the wetland of Xeresa, 65 km south of Valencia on the
east Spanish Mediterranean coast (39° 06" N, 0° 12° W). The lake is mainly fed by
groundwater and rainfall. Minimum water levels occur during summer due to
evaporation and water withdrawal for use in agriculture. Maximum depths are
reached during autumn-winter as a result of short, but intense rainfalls. During the
experiment in summer of 1998, water depth gradually fell in the lake and
mesocosms from 80 to 58 cm. The lake was completely covered by submerged
macrophytes, mainly Chara hispida, together with Chara vulgaris var. vulgaris and
Chara aspera and the shores were surrounded by a belt of Phragmites australis.

Enclosure experiments

The treatment experiment lasted nine weeks during summer of 1998 (8 June
to 6 August). Submerged macrophytes were completely removed after the sixth
week of the experiment and addition of different nutrient levels and planktivorous
fish densities was maintained during the whole experiment to reproduce natural
conditions. After treatments ceased, samples were collected monthly until November
(13 weeks) to monitor changes of the variables and recovery of submerged plants in
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the mesocosms. Thirty-six mesocosms were made from polyethylene film (125 pm
wall thickness) supported at the top and bottom by circular plastic hoops, 1 m in
diameter. The bottom hoops were buried in the sediment of the lake, giving
polyethylene cylinders open to the atmosphere and to the lake bottom and its plant
community. The top hoops of the mesocosms were supported by a frame of wood
and plastic tubing. Experimental design was according to an international mesocosm
protocol to study food webs on shallow lakes (see STEPHEN ef al., 2004).

Three fish-density (0, 4 and 20 g fresh mass m™) and four nutrient-loading
(N-P in mg L": 0-0, 1-0.1, 5-0.5 and 10-1) treatments were applied and each
treatment was replicated three times. Treatments were randomized in a block design.
Nutrient loadings were designated NO (unfertilized) to N3 and fish densities FO to
F2. Nutrient solutions were added as mixtures of sodium nitrate and potassium
dihydrogen phosphate at weekly intervals. Before fish and nutrient additions, pre-
existing fish were removed by electrofishing. The fish species used in the
experiments was the mosquitofish, Gambusia holbrooki, which is an ovoviviparous
visual predator on zooplankton, widely distributed in the lake, as well as in other
shallow Spanish lakes (BLANCO et al., 2003). Only male fishes were stocked.
During the experiment, the enclosures were visually checked twice a week and dead
fish replaced, though this need for replacement was infrequent after the first week.

Samples from the mesocosms and an additional sample from the open lake
were taken during the study. Sampling started a week before fish and nutrients were
added to monitor initial conditions. Phytoplankton was sampled at a weekly interval
during the treatments and samples were taken with a tube sampler integrating the
water column. Phytoplankton samples were preserved in situ for later counting and
biovolume calculated according to ROTT (1981) and WETZEL & LIKENS (1991).
Species richness was calculated as number of taxa per sample. The Shannon-Wiener
diversity index based on the species abundance was determined according to
SHANNON & WEAVER (1963). The Greatest Axial Linear Dimension of a
phytoplankton cell or colony (GALD, REYNOLDS, 1984), was measured for at least
25 individuals or colonies, and algae sorted into GALD larger or smaller than 50
um. Results on zooplankton and top-down interactions during the experiment are
reported in ROMO et al. (2004).

Algal recruitment

Algal traps were set in the unfertilized (NO) and the highest nutrient level
(N3) mesocosms in combination with the highest and lowest fish densities (FO and
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F2), during the macrophyte-free period. The methods used for algae recruitment are
reported in detail by HANSSON (1996a) and STAHL-DELBANCO et al. (2003). The
traps consisted of a plastic funnel, facing down, which is attached to a glass bottle.
The openings were covered with a mesh size of 400 pm to allow algae to move, but
preventing large particles and predators entering the traps. Later analysis of the
samples under the microscope showed its effectiveness. Before lowering the traps,
they were filled with filtered lake water to minimize the risk of trapping organisms
from the water column when lowering. Traps were left in the enclosures just above
the sediment during approximately 66 h and thereafter they were removed and the
bottles content preserved in situ with Lugol’s solution for later determination of
algal composition.

Statistical methods

A one-way ANOVA analysis confirmed that there were no significant
differences in the mesocosms in the pre-treatment week for phytoplankton and
submerged plant biomass (p>0.05). Time-weighted averages were calculated from
time data series corresponding to the presence and absence of macrophytes, and a
two-way ANOVA analysis or a Student’s t-test was used depending on the number
of factors analysed. Where significant differences were found in the ANOVA
analysis, a Tukey’s test was used to illuminate specific differences between
treatments. To compare data from the open lake and untreated mesocosms and when
comparative analyses were made between the presence and absence of submerged
plants a Student’s t-test was used. Data were log-transformed when necessary for
statistical normality and otherwise analysed by a Kruskal-Wallis’s or Wilcoxon’s
test. The abundance of recruitment from the sediment of a specific phytoplankton
species in a certain week (t) was correlated with its population numbers in the water
column in the following week (t+1), using a Pearson’s correlation test.

RESULTS
Lake and untreated mesocosms

The initial limnological conditions in the pre-treatment week showed that
nutrient levels were low and phytoplankton community was highly diverse (3.5 bits
individuals™') and mainly composed by filamentous cyanobacteria (including N»-
fixing species) and flagellate algae (Table 1).

When comparing the open lake with the untreated mesocosms during the
experiment under the presence of submerged macrophytes, they had similar values
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and only total phosphorus and chlorophyll @ were slightly higher in the untreated
mesocosms (Table 2, Fig.1). Phytoplankton composition was also similar with only
higher presence of small cyanobacteria and chlorophytes in the untreated
mesocosms (Table 2, Fig.1). In the lake and untreated mesocosms filamentous
cyanobacteria dominated (mainly Cylindrospermum cf. muscicola and
Pseudanabaena galeata with 52-30% and 8-7% of the total biovolume,
respectively), together with cryptophytes (Cryptomonas erosa 6-13%, respectively),
dinophytes (Peridinium umbonatum 5-14%) and a pool of chlorophytes (16-19%)

(Fig. 1).

Table 1. Limnological initial lake conditions (pre-treatment week) in the mesocosm

experiment.
Lake
Total phosphorus (mg L™) 0.017
Ortophosphate (mg L™) 0.001
Nitrate (mg L™) 0.001
Ammonium (mg L™ 0.027
DIN (mg L) 0.028
Total Suspended Solid (mg L™) 8.1
Chlorophyll a (ug L™ 3.4
Macrophyte (g dry mass per sample) 8.6
GALD biovolume < 50 um 0.3
GALD biovolume > 50 um 0.5
Algal diversity (bits individuals™) 3.5
Species richness (taxa per sample) 29
Phytoplankton biovolume (mm® L™) 0.8
Algal groups biovolume (%)
Cyanobacteria 37
Chlorophyceae 29
Dinophyceae 20
Cryptophyceae 7
Dominant species biovolume (%)
Cylindrospermum cf. muscicola 27
Peridinium umbonatum 20
Mougeotia sp. 19
Pseudanabaena galeata 5
Cryptomonas erosa 5
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Macrophytes removal in the untreated mesocosms, caused an significant
increase of ammonium concentrations, chlorophyll @ and numbers of chroococcal
cyanobacteria and chlorophytes, with a significant decrease in diversity and species
richness respect to the open lake (Table 2). In the lake, total biovolume was reduced
and phytoplankton numbers slightly increased (Table 2, Fig. 1). In the lake,
phytoplankton composition remained with dominance of filamentous cyanobacteria
(Ps. galeata, Geitlerinema sp. and Cy. cf. muscicola, amounting 33% of total
biovolume) and codominance of chlorophyceae and cryptophyceae (31% and 19%
of total biovolume, respectively) (Fig. 1). In the NO mesocosms, however,
filamentous cyanobacteria were replaced by small chroococcal cyanobacteria that
represented 40% of total biovolume (mostly Merismopedia tenuissima), together
with chlorophytes (30% of total biovolume) and cryptophytes (Cryptomonas erosa,
11% of total biovolume) (Fig. 1). Other algae were also favoured by the loss of
plants (Chroococcus spp., Scenedesmus ecornis and Rhodomonas minuta), while
some larger species, such as Mougeotia sp., Peridinium umbonatum and Euglena
sp., decreased in absence of macrophytes (Table 3).
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Figure 1: Phytoplankton chlorophyll a (triangle) and biovolume of the main phytoplankton
groups (bars) in the open lake and the mesocosms with different nutrient and fish additions,
for the periods of presence (P) and absence (A) of submerged macrophytes. Values are
weighted average * standard error.
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Table 2. Limnological data for the open lake and untreated mesocosms (NO, mean =+ standard
error) when they are compared in presence and absence of submerged plants. Probabilities *
p<0.05 ** p<0.01, *** p<0.001, n.s.= not significant. Arrows indicate a positive (1) or

negative (|) response to the treatments.

Presence of plants

Lake

Total phosphorus (mg L™)  0.015 0.024
Orthophosphate (mg L)~ 0.004 0.002
Nitrate (mg L) 0.0008 0.0008
Ammonium (mg L) 0.05 0.09
DIN (mg L™) 0.05 0.09
Total Suspended Solid (mg L™ 12 10.8
Chlorophyll a (ug L™) 2.7 5.6
Phytoplankton biovolume

(mm’ L) 0.66  0.81

Total Cyanobacteria 0.43  0.44
Filamentous Cyanobacteria 0.43  0.40
Chroococcal Cyanobacteria  0.01 0.04
Chlorophyceae 0.11  0.14
Cryptophyceae 0.04  0.09
Bacillarophyceae 0.05  0.04
Dinophyceae 0.03  0.08

Euglenophyceae 0 0.02
Phytoplankton abundance
(ind mL™) 872 2600

Total Cyanobacteria 590 787
Filamentous Cyanobacteria 585 669

Chroococcal Cyanobacteria 5 118
Chlorophyceae 184 1634
Cryptophyceae 35 87

Bacillarophyceae 45 40
Dinophyceae 19 48
Euglenophyceae 0 5

GALD biovolume <50 um  0.15  0.37

GALD biovolume > 50 pum  0.51 0.44
Shannon-Wiener diversity

(bits individuals™) 2.84 258
Species richness (taxa per
sample) 21 18
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Fertilized mesocosms

At the end of the plant period, macrophyte biomass in the NO (7.1 £ 1 g of
dry mass per sample) and N1 (5.2 £ 1 g of dry mass per sample) mesocosms, were
similar than in the open lake (6.4 g of dry mass per sample). In the higher nutrient
mesocosms (N2 and N3), however, plants completely disappeared a week before the
planned plant removal.

As expected, there was a positive correlation between phytoplankton
chlorophyll @, biovolume and abundance in presence and absence of plants
(p<0.001). Phytoplankton chlororophyll a, total algal biovolume and abundance
were significantly related to nutrient additions (ANOVA, p<0.001) and this effect
was remarked in the absence of submerged macrophytes (Fig. 1, Table 4).
Phytoplanktonic chlorophyll a correlated positively with nitrate, total phosphorus
and total suspended solids with and without plants (TP: R*= 0.753 and R*= 0.757;
Nitrate: R*= 0.579 and R’= 0.219; TSS: R’= 0.469 and R’=0.686; p<0.001).
Chlorophyll a correlated with ammonium in presence of plants (R*= 0.356,
p<0.001), but did negatively in their absence (R*= 0.058, r = -0.241, p<0.01).

Total cyanobacteria and chlorophyceae biovolume increased significantly
with nutrient levels in absence of macrophytes, while other groups, such as
dinophytes and euglenophytes decreased (Table 4). Filamentous cyanobacteria
predominated at higher nutrient levels, while chroococcal cyanobacteria did at N1
(Table 3, Fig. 1). In fact, algae with GALD<50 pum, were favoured at N1 both in
presence and absence of plants, while larger algae (GALD>50 pm, mostly
Oscillatoriales) did at higher nutrient additions (Table 3). Diversity and species
richness had an inverse pattern with nutrient levels in the plant-free period, with
lower diversities (<1.7 bits ind") and number of species (mean 11 species) at N2 and
N3 (Tables 3 and 4).

Different responses were observed in the phytoplankton composition before
and after plant removal (Fig. 1). In the N1 mesocosms with plants, small
chlorophytes predominated (Scenedesmus ecornis, 28% of total biovolume),
together with cyanobacteria (M. tenuissima, 16% and Cy. cf. muscicola, 10% of total
biovolume) and cryptophytes (C. erosa, 8%) (Fig.1). After removing plants, several
species decreased significantly and M. fenuissima amounted up to 64% of total
biovolume (Table 3, Fig. 1). In the N2 and N3 mesocosms, the species dominating
the plant period were Geitlerinema sp. and Ps. galeata (with 26-33% and 10-3% of
total biovolume, respectively) together with Sc. dimorphus and Sc. obliquus (12-
14% and 9-6% of total biovolume, respectively), while plant absence increased the
presence of Pseudanabaena galeata, Chroococcus spp. and Planktolyngbya
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limnetica (40-25%, 18-28% and 9-14% of total biovolume, respectively) (Fig.1,
Table 3).

Table 3. Changes of the study variables when comparing data for the periods with presence
and absence of submerged macrophytes in each of the nutrient level mesocosms. Values for
phytoplankton groups and main species are biovolumes. Probabilities * p<0.05 ** p<0.01,
**% p<(0.001, n.s.= not significant. Arrows indicate a positive (1) or negative (|) response to
the treatment.

Nutrient levels

Dependent variables NO N1 N2 N3
Planktonic algal chlorophyll a n.s wEE 1 G N |
Total phytoplankton n.s *E 1 * 1 * 1
Total Cyanobacteria n.s *E 1 * 1 * 1
Chroococcal Cyanobacteria n.s k1 n.s * 1
Chroococcus spp. *¥* 1 ns n.s * 1
Merismopedia tenuissima n.s * 1 n.s n.s
Filamentous Cyanobacteria n.s * 1 * 1 * 1
Planktolyngbya limnetica n.s n.s * 1 * 1
Cylindrospermum muscicola n.s * n.s n.s
Geitlerinema sp. n.s * n.s n.s
Pseudanabaena galeata n.s n.s * 1 * 1
Total Chlorophyceae n.s n.s n.s n.s
Chlorella minutissima n.s n.s * 1 F ]
Keriochlamys styriaca n.s n.s n.s n.s
Monoraphidium contortum n.s * 1 * 1 *
Monoraphidium minutum n.s n.s n.s * 1
Mougeotia sp. * 1 ns n.s n.s
Scenedesmus dimorphus n.s n.s n.s n.s
Scenedesmus ecornis * 1 ns n.s n.s
Scenedesmus obliquus n.s n.s * 1 ns
Scenedesmus quadricauda n.s n.s n.s n.s
Total Cryptophyceae n.s * 1 * 1 ns
Cryptomonas erosa n.s * * 1 *
Rhodomonas minuta * 1 ns n.s n.s
Total Bacillarophyceae n.s n.s n.s n.s
Cyclotela menenghiniana n.s n.s n.s n.s
Total Dinophyceae ** | ns ¥k FF |
Peridinium umbonatum ** | ns *EO * |
Total Euglenophyceae ! * ] n.s n.s
Euglena sp. ! * n.s *
GALD biovolume < 50 um n.s *EO1 n.s n.s
GALD biovolume > 50 um n.s * ] * 1 * 1
Shannon-Wiener diversity (bits individuals™) n.s * 1 ** | ns
Species richness (taxa per sample) n.s wEE *EE O R |
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Table 4. Summary of statistics for the study variables during the plant-free period, in the
mesocosms with different nutrient and planktivorous fish levels. Values for phytoplankton
groups and species are biovolumes. Probabilities * p<0.05 ** p<0.01, *** p<0.001, n.s.=
not significant. Arrows indicate a positive (1) or negative (|) response to the treatments.

After

N F N*F
Planktonic algal chlorophyll a Ak 1 n.s. n.s.
Total phytoplankton oAk 1 n.s. n.s.
Total Cyanobacteria ok 1 n.s. n.s.
Chroococcal Cyanobacteria oA i 1 n.s.
Chroococcus spp. HoAk 1 1 n.s.
Merismopedia tenuissima ok 1 n.s. n.s.
Filamentous Cyanobacteria oA i n.s. n.s.
Planktolyngbya limnetica ok 1 n.s. n.s.
Cylindrospermum muscicola n.s. * 1 n.s.
Geitlerinema sp. *ok 1 n.s. n.s.
Pseudanabaena galeata Rl T n.s. n.s.
Total Chlorophyceae *x 1 n.s. n.s.
Chlorella minutissima *x 1 n.s. n.s.
Keriochlamys styriaca n.s. n.s. n.s.
Monoraphidium contortum *x 1 n.s. n.s.

Monoraphidium minutum *x 1 n.s. *
Mougeotia sp. n.s. n.s. n.s.
Scenedesmus dimorphus *x 1 n.s. n.s.
Scenedesmus ecornis *x 1 n.s. n.s.
Scenedesmus obliquus ok 1 n.s. n.s.
Scenedesmus quadricauda oAk 1 n.s. n.s.
Total Cryptophyceae n.s. n.s. n.s.
Cryptomonas erosa n.s. n.s. n.s.
Rhodomonas minuta n.s. n.s. n.s.
Total Bacillarophyceae n.s. n.s. n.s.
Cyclotella menenghiniana n.s. n.s. n.s.
Total Dinophyceae *x ! n.s. n.s.
Peridinium umbonatum *x 1 n.s. n.s.
Total Euglenophyceae ok ! n.s. n.s.
Euglena sp. ok ! n.s. n.s.
GALD biovolume < 50 mm HoAK 1 n.s. n.s.
GALD biovolume > 50 mm n.s. n.s. n.s.
Shannon-Wiener diversity (bits individuals™) ok l n.s. n.s.

Species richness (taxa per sample) HoAk l n.s. *

Planktivorous fish only affected the biovolume of cryptophytes in presence
of plants (ANOVA, p<0.01), whereas in their absence a positive response was
observed for the biovolume and abundance of Chroococcus spp. and Cy. cf.
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muscicola (Table 4). Larger algae (mostly Ps. galeata and Pl. limnetica) increased in
the fishless mesocosms after plant removal (p<0.05), whereas smaller algae (mainly
Chroococcus spp., p<0.05) increased significantly at the highest fish density (20 g
fresh mass m?) (Fig. 1). Diversity and species richness were negatively related to an
increase in fish stocks but only in presence of plants (p<0.05) (Table 4).

Algal recruitment from the sediment

Total algal recruitment from the sediment increased with nutrient levels,
while fish effect was almost negligible (Table 5). The algae recruited in the N3
mesocosms were twenty-five times higher than in NO (Fig. 2). Recruitment of
cyanobacteria was significant with higher nutrient levels and a positive correlation
was observed between the dominant cyanobacteria species recruited and their
phytoplanktonic population numbers (Table 5).
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Figure 2: Algal recruitment from the sediment of the different algae groups (bars) and
phytoplankton abundance (triangles) at the untreated (NO) and the highest nutrient loading
(N3) mesocosms, as well as at the fishless (F0) and the highest fish density (F2) mesocosms.
Bars are weighted average + standard error.
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Table 5. Summary of statistics for the sediment recruitment of the main algal groups and
species under different nutrient and fish treatments. Last column corresponds to the
correlation between the abundance of the species in the water column in a week (individuals.
mesocosm™) and the recruitment numbers of that species in the previous week
(individuals.mesocosms™ day™). Probabilities * p<0.05, ** p<0.01, ***p<0.001, n.s.= not
significant. Arrows indicate a positive (1) or negative () response to the treatments.

Nutrient Fish Correlation
Total algal recruitment * 1 n.s
Total Cyanobacteria * 1 n.s
Chroococcal Cyanobacteria n.s n.s
Chroococcus spp. *ok 1 n.s ok
Merismopedia tenuissima n.s n.s n.s
Filamentous Cyanobacteria * 1 n.s
Planktolyngbya limnetica n.s n.s HAE
Geitlerinema sp. n.s n.s ok
Pseudanabaena galeata * 1 n.s HAE
Total Chlorophyceae n.s n.s
Chlorella minutissima n.s n.s n.s
Monoraphidium contortum n.s * 1 n.s
Monoraphidium minutum * 1 n.s ok
Scenedesmus dimorphus *x 1 n.s *
Scenedesmus ecornis n.s n.s *
Scenedesmus obliquus otk 1 n.s n.s
Scenedesmus quadricauda * 1 n.s ok
Total Cryptophyceae n.s n.s
Cryptomonas erosa n.s n.s n.s
Rhodomonas minuta n.s n.s n.s
Total Bacillarophyceae n.s n.s
Total Dinophyceae n.s n.s
Peridinium umbonatum n.s n.s n.s
Total Euglenophyceae n.s n.s

Algal recruitment in the NO mesocosms was mainly composed by a pool of
small algae with predominance of cyanobacteria (Chroococcus spp. 35%,
Peridinium umbonatum 11%, Rhodomonas minuta 9%, Chlorella minutissima 7%,
Scenedesmus ecornis 7%, M. minutum 4% and Ps. galeata 1.5% of total algal
recruited). Numbers of individuals recruited from the sediment represented 61% of
the planktonic populations of P. umbonatum and 25%, 18% and 12% of those of R.
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minuta, Chroococcus spp. and Ps. galeata, respectively. At the N3 treatment,
filamentous cyanobacteria (Planktolyngbya limnetica, Ps. galeata and Geitlerinema
sp., with 23%, 14% and 4% of total algal recruited, respectively), Chroococcus spp.
and a pool of chlorophytes (28% and 13% of total algal recruited, respectively) were
the main recruited species (Table 5 and Fig. 2). The contribution of individuals to
their planktonic populations was higher for PL limnetica (28%), Chroococcus spp.
(14%) and Merismopedia tenuissima (6%).

Changes of the variables and recovery of submerged plants after the treatments.

During September-November 1998, after 13 weeks of finishing the
treatments in the mesocosms, chlorophyll a and phytoplankton biovolume were still
increasing in the N3 mesocosms, reaching values four times higher than at the end of
the experiment (mean chlorophyll a from 403 £ 131 to 1541 + 327 pg L and
biovolume from 44 + 24 to 188 £ 37 mm’ L), but in N1 and N2 these variables
decreased (Figs. 1 and 3). These variables almost unchanged in the open lake (4 to 6
g Chl e L' and 0.3 to 1.1 mm® L), but increased in the NO mesocosms (5 = 2 to 20
+ 5 ug Chl ¢ L' and 1.1 = 0.7 to 8 £ 0.4 mm’ L, respectively). Nutrient
concentrations decreased in the enclosures when fertilization ceased, but total
phosphorus was maintained high in N3 (mean of 1.7 = 0.3 in August and 1.3 = 0.1
mg L in September-November). Nitrate concentrations were depleted in all the
mesocosms, especially in N2 and N3 (Fig. 3). In all the enclosures, a positive
correlation was found between chlorophyll ¢ with total phosphorus (R*=0.897,
p<0.001) and nitrate (R*=0.854, p<0.001).

In the open lake with a bed of characean, diatoms rose their contribution in
the phytoplankton (mainly Rhopadolia gibba 37-40% of total biovolume), as well as
that of filamentous cyanobacteria (Ps. galeata 12-35% of total biovolume) (Fig. 3),
while NO mesocoms continued showing dominance of small algae, but M.
tenuissima was replaced by Coelosphaerium kuetzingianum (53-55% of total
biovolume) (Fig. 3). The composition in the N1 and N2 mesocosms almost
unchanged with M. tenuissima predominating in N1 (52-64% of total biovolume)
and Ps. galeata and Chroococcus spp. in N2 (20-43% and 39-50% of total
biovolume, respectively). In the N3 enclosures, however, filamentous cyanobacteria
were replaced by small chlorophytes (mostly Chlorella sp. 35-79% of total
bivolume) (Fig. 3).

After 13 weeks since the treatments, submerged macrophytes only started
to grow in the NO mesocosms, but a bed of characean covering 100% of the lake
bottom was observed early in winter and during the next summer.
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DISCUSSION

Phytoplankton biomass increased in all the mesocosms in absence of
submerged plants with a reduction of algal diversity and species richness and the
dominance of cyanobacteria. Several mechanisms have been pointed out for
macrophyte control on phytoplankton biomass (MOSS et al., 1996; SCHEFFER, 1998;
JEPPESEN ef al., 1999) and nutrient levels were determinant to explain the ecology of
phytoplankton during the study. The relationship between presence of charophytes
and lower chlorophyll a concentrations and higher transparency has been observed
in several shallow lakes (BLINDOW et al., 2002; TAKAMURA et al., 2003). Characean
presence was untenable at the higher nutrient concentrations (above 5 mg L™ N and
0.5 mg L™ P), where phytoplankton severely produced a turbid state and excluded
them by shading. VAN DEN BERG ef al. (1998b) indicated that there are two critical
phosphorus levels limiting the presence of charophytes in shallow lakes, a level of
0.3 mg L' that may cause their loss and 0.1 mg L' that may prompt their return.
The critical threshold for loosing charophytes was overtaken in the higher fertilized
mesocosms, but charophytes only returned and started to colonize the bottom of the
mesocosms under lower phosphorus levels than above referenced (September-
November, range 0.02-0.04 mg L™). The recovery of submerged macrophytes and
restoration of tropical, subtropical and Mediterranean shallow lakes is still scarcely
documented (see for review JEPPESEN et al., 2005b; BEKLIOGLU et al., 2006a), but
the role of aquatic plants in these aquatic ecosystems can be crucial for maintaining
their ecological quality and its loss highly sensitive to nutrient eutrophication.

Moss (2001) concluded that the loss of submerged macrophytes in
eutrophic shallow lakes may be also the result of high nitrogen concentrations. In
our experiment, a positive correlation between chlorophyll @ and both, phosphorus
and nitrate, was observed in presence and absence of plants, while ammonium
correlated positively in presence of plants and did negatively in their absence. High
denitrification seems to occur both in the presence and absence of plants during the
experiment, because of the rapid primary producers uptake and the depletion of
inorganic nitrogen in the mesocoms (see Fig. 3). High dinitrification is presumable
to increase with higher nutrient loadings and with warmer temperatures (WEISNER et
al., 1994; Moss, 2001). According to GONZALEZ et al. (2005), the shift toward a
turbid state with low plant coverage in a mesocosm experiment carried out in
Denmark, only occurred with total nitrogen higher than 2 mg L' and phosphorus
higher than 0.13-0.2 mg L. In agreement, during our experiment the turbid N2 and
N3 mesocosms had nitrate concentrations exceeding 2 mg L and phosphorus levels
above 0.6 mg L™, while at the N1 mesocosms lower nutrient levels (<0.4 mg L™
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DIN and 0.12 mg L™ TP) probably allowed the presence of submerged macrophytes
with similar biomasses than in the lake.

The lake and untreated mesocosms during the vegetated phase had similar
dynamics for the study variables but clearly differed after plant removal. In contrast,
to that found by VAN DONK & VAN DE BUND (2002), nutrient concentrations
together with phytoplankton biomass increased in the untreated mesocosms without
submerged plants, probably due to nutrient release from the sediment (Table 2).
Nutrient release from the sediment, especially that of phosphorus, supported algal
growth even 13 weeks later after finishing fertilization, especially in those
enclosures with higher nutrient loadings (Fig. 3). Dominance of small chlorophytes
at the N3 mesoscosms, when internal nutrient recycling was high agrees with that
described for hypertrophic shallow Danish lakes by JENSEN ef al. (1994). Our data
also agree with the critical ratio of total phosphorus to algal chlorophyll a of 3:1 that
separates submerged macrophyte dominated lakes from algal dominated deep and
shallow lakes (DOKULIL & TEUBNER, 2003). The explained correlation between total
phosphorus and chlorophyll a observed in our experiment (R*= 0.75 and R*= 0.76,
with presence and absence of plants, respectively) had similar values than that
described in some temperate shallow lakes and was greater than that observed for
some tropical and subtropical lakes (R*= 0.42, HUSZAR et al., 2006).

Algal diversity and species richness was higher in the lesser enriched
mesocosms and with presence of submerged plants (Tables 3 and 4). According to
SONDERGAARD & MOsS, (1998), flagellate and motile algae were enhanced by the
presence of macrophytes. JASSER (1995) argued that phytoplankton community in
presence of submerged macrophytes should have lesser amount of cyanobacteria and
higher presence of chlorophytes and small algae, because of the selective effect of
allelopathic substances against cyanobacteria. This seems not the case in our study,
even though the presence of potential macrophytes producers of allelopathic
substances, such as characeans (MULDERI ef al., 2003). In contrast to BEKLIOGLU &
MossS (1996), exposure to sediment in the plant-free phase significantly changed the
composition and biomass of phytoplankton, and recruitment from the sediment of
the main dominant cyanobacteria acted as additional mechanism for their success in
the plankton and the decrease in algal diversity. The number of species recruited
from the sediment was higher in absence of macrophytes than when they were
present (55 against 33 of total recruited species). The algal recruitment was clearly
dependent of nutrient levels. Total recruitment of cyanobacteria from the sediment
was about 100-fold higher than that reported by STAHL-DELBANCO et al. (2003)
under similar experimental conditions. Contribution of the recruitment to the
planktonic populations of the dominant cyanobacteria was also higher to that
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reported for other cyanobacteria (STAHL-DELBANCO et al., 2003; VERSPAGEN et al.,
2005).

In contrast with other studies (BEKLIOGLU & MoOss, 1996; JEPPESEN et al.,
1999; JEPPESEN et al., 2000b; VANDER ZANDER & VADEBONCOEUR, 2002; LAU &
LANE, 2002), planktivorous fish densities had a lesser effect than nutrients on
phytoplankton ecology. In presence of plants, higher fish crops affected negatively
algal diversity and species richness, but not effect on these variables was observed
without macrophytes. SCHRIVER et al. (1995) observed in an enclosure experiment
that presence of macrophytes and absence of planktonic cladocerans enhanced the
dominance of large cyanobacteria (mainly Planktothirx, Limnothrix, Microcystis,
and Aphanothece) and dinoflagellates, while in absence of plants and cladocerans,
phytoplankton shifted to small diatoms and chlorophytes. Higher fish densities, both
in presence and absence of plants, favoured mainly to small chroococcal
cyanobacteria (Chroococcus spp. and Merismopedia tenuissima), while filamentous
cyanobacteria were significantly enhanced in the fishless mesocosms devoid of
submerged plants (Fig.1). The zooplankton to phytoplankton ratio decreased an
order of magnitude in absence of plants (from 0.15 to 0.02), with a significant effect
of fish predation in the removal of the macrozooplankton, both in presence and
absence of plants (R. MIRACLE personal communication; ROMO et al., 2004).

Concluding remarks are that submerged plants severely affect
phytoplankton ecology and nutrient dynamics. Absence of charophytes significantly
increased phytoplankton biomass in all the mesocosms and nutrient release from the
sediment (e.g. phosphorus). Nutrient loading was an important driving factor for
these processes and for determining the selective dominance of phytoplankton
species and its composition. Recruitment of cyanobacteria from the sediment (both
chroococcal and filamentous species) significantly supported their planktonic
populations and affected phytoplankton diversity, especially at increasing nutrient
levels. Planktivorous fish densities had an almost negligible effect on phytoplankton
biomass, but affected significantly size-selection of the dominant cyanobacteria. The
potential restoration of shallow Mediterranean lakes, when they lost submerged
macrophytes, can be certainly delayed by the rapid response of phytoplankton to
nutrient concentrations and the success of cyanobacteria. Conservation of
submerged macrophytes in these systems seems crucial to maintain their ecological
quality, but further studies about their ecology are needed.
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Discusion general

DISCUSION GENERAL

Ecologia de los productores primarios (fitoplancton, epifiton y macrdéfitos) en
los lagos someros mediterraneos.

La teoria de la cascada trofica tiene en cuenta tanto el control top-down
(depredacion) como el control bottom-up (recursos para los productores primarios
como los nutrientes y la luz), como mecanismos estructuradores de los ecosistemas
acuaticos (Carpenter et al., 1985). En los sistemas tropicales y subtropicales el ciclo
térmico anual, la dinamica del reciclado de nutrientes y la estructura tréfica de la
comunidad parecen ser factores que favorecen el control bottom-up sobre el top-
down (Lazzaro et al., 2003; Rejas et al., 2005). Segtin nuestros resultados, los lagos
que hemos utilizado durante el estudio estarian mas proximos a la ecologia de los
lagos someros tropicales y subtropicales que a la de los lagos someros del norte y
centro de Europa. El efecto de control del zooplancton sobre el fitoplancton
condicionado, en parte, por la densidad de peces planctivoros fue secundario al
efecto de los nutrientes afectando mas a la composicion y estructura de la
comunidad fitoplancténica que a la biomasa del fitoplancton (capitulos 6, 7 y 8). Los
resultados pusieron de manifiesto que la concentracion de nutrientes tuvo un efecto
significativo en el aumento de la clorofila @ y de la biomasa algal tanto
fitoplanctonica como del epifiton, mientras que fue negativo para la biomasa de los
macroéfitos sumergidos (capitulo 7). Un aumento de la concentracion de nutrientes
favorecio el crecimiento de la biomasa del epifiton y del fitoplancton hasta un nivel
en el que el fitoplancton limité la luz para los productores bentdnicos (tanto para el
epifiton como para el macrofito) (Fig. 9.1).

Los macrofitos sumergidos desempenan un papel estructurador y
estabilizador en la ecologia de los lagos someros (Scheffer et al., 1993; Jeppesen et
al., 1998a). La relacion de las plantas con la transparencia del agua es especialmente
reconocida en el grupo de las carofitas, su desaparicion en lagos someros como
consecuencia de la eutrofizacién provoca el aumento drastico de la turbidez
(Scheffer et al., 1993; Van den Berg et al., 1998a y b; Blindow et al., 2002). En los
lagos someros mediterraneos algunos macrofitos sumergidos pueden persistir
durante todo el afio, como es el caso del grupo de las carofitas que forman praderas
permanentes de colonizacion temprana en los lagos someros y temporales (Sanchez
et al.,, 1999; Fernandez-Alédez et al., 2002). Al igual que en los experimentos de
Fernandez-Alaez et al., (2004), encontramos densas praderas de macrofitos que
significativamente aumentaron la transparencia del agua pero solo a niveles bajos e
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intermedios de nutrientes (Capitulos 6, 7 y Romo et al., 2004). A niveles altos de
nutrientes, las plantas eran excluidas en nuestros mesocosmos principalmente por
restriccion de la luz debida al crecimiento del fitoplancton.

Las relaciones estudiadas entre el fitoplancton, el epifiton y las plantas
sumergidas muestran que los macrofitos sumergidos estudiados, compuestos
principalmente por cardceas, fueron mas abundantes por debajo de valores de
fosforo de 0,05 mg L™ (Fig. 9.1). A valores entre 0,1 y 0,35 mg L™ de fosforo, el
epifiton tuvo su incremento maximo y su tasa de crecimiento fue mayor que la del
fitoplancton (capitulo 7), con una respuesta mas rapida del epifiton a un aumento
inicial de la carga de nutrientes en el agua, tal como habian postulado algunos
autores (Moss, 1981; Sand-Jensen & Borum, 1991). A niveles superiores de 0,35 mg
L' de fosforo la tasa de incremento del fitoplancton fue mayor que la del epifiton,
probablemente por un efecto de limitacion de la luz, que acentud la reduccion de la
biomasa de los macréfitos sumergidos. Valores mayores de 0,1-0,2 mg L de
fosforo dificultaron la coexistencia entre la presencia de caraceas, epifiton y
fitoplancton, bajo el régimen hidrico y climatico de la zona mediterranea estudiada
(capitulo 7).

1,07

0,87

0.6 Epifiton

0,47

Biomasa normalizada

Macréfito
0,27

0,0° ‘ ‘ ‘ ‘ ,
0,0 0,1 0,2 0,3 0,4 0,5

Fésforo total (mg L)

Figura 9.1. Relacion entre la biomasa del epifiton, del fitoplancton y del macrofito sumergido
(caraceas) respecto a un gradiente de fosforo total. Modelo modificado a partir del obtenido
en el capitulo 7.
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Se ha descrito un nivel de transparencia del disco de Secchi de 0,4 m como
nivel critico para la desaparicion de las poblaciones de carofitas en lagos someros
holandeses (Van den Berg et al., 1998b y 1999). También se ha relacionado la
presencia/ausencia de las carofitas con la concentracion de fosforo total,
proponiéndose un nivel de 0,3 mg L' de fosforo total para su desapariciéon y de 0,1
mg L de fosforo total para su reestablecimiento en los lagos someros holandeses
(Van den Berg et al., 1998b). En la Albufera de Valencia densas praderas de
macroéfitos, principalmente Chara, Potamogeton y Myriophyllum, cubrian el fondo
del lago hasta comienzo de los afios 1960 (Gil Corell & Martinez, 1972), pero su
desaparicién como consecuencia de la eutrofizacion y del rapido crecimiento algal,
redujeron la transparencia del disco de Secchi a tan solo 0,15-0,3 m (capitulos 4 y
5). Los niveles de fosforo en los que se encontraba el lago cuando los macrofitos
desaparecieron no han quedado fielmente documentados, pero datos al comienzo de
los afios 1970 (Dafauce, 1975), ponen de manifiesto niveles de fosforo superiores a
0,3 mg L, los cuales estan por encima del umbral propuesto por Van den Berg
(1998b y 1999) para la desaparicion de las carodfitas y de los niveles observados en
este estudio. Los valores umbrales de fosforo que se sugieren para la recuperacion y
mantenimiento de la vegetacion subacuatica en la zona mediterrdnea estarian por
debajo de 0,05 mg L de fosforo segiin nuestros resultados y las observaciones
experimentales y de campo en un conjunto de lagos someros de la Comunidad
Valenciana (Romo et al., 2004; Romo & Miracle, comunicacion personal). Cargas
de nutrientes superiores a 0,1 mg L' de fosforo fueron suficientes para producir en
pocas semanas fases turbias en los mesocosmos (Romo et al., 2004). Se necesitan,
sin embargo, mas estudios complementarios para poder generalizar y determinar
cuales son las concentraciones de nutrientes, y las cargas externas de los mismos,
que son determinantes para producir los cambios de fase entre estados de turbidez y
presencia de macréfitos sumergidos en los lagos someros mediterraneos. Estos
estudios también son necesarios para los lagos someros tropicales y subtropicales
(Jeppessen et al., 2003; 2005b).

La competencia por los recursos, como los nutrientes y la luz, la produccion
de sustancias alelopaticas, y el efecto de refugio que las plantas acuaticas
proporcionan al zooplancton, son algunos de los factores que actian en la
interaccion entre la presencia de las plantas y la comunidad fitoplanctonica (Jasser,
1995; Schriver et al., 1995; Sendergaard & Moss, 1998; Gross, 1999). En nuestros
experimentos, durante el periodo de ausencia de plantas, hemos observado un
aumento drastico de la biomasa fitoplanctonica relacionado con el nivel de
nutrientes, y un descenso de la diversidad algal y de la riqueza de especies (capitulo
8). Ademas, la desaparicion de los macrofitos favorecio la liberacion de nutrientes
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desde el sedimento (principalmente de fosforo), perpetuando biomasas algales
elevadas y condiciones de turbidez durante un periodo largo de tiempo incluso
después de cesar la carga externa de nutrientes (capitulo 8). El reclutamiento de las
algas desde el sedimento se ha descrito especialmente para las cianobacterias
(Hansson et al., 1994; Hansson, 1996a; Willén & Mattsson, 1997; Stahl-Delbanco et
al., 2003; Verspagen et al., 2005). En el estudio experimental hemos podido
comprobar que en ausencia de plantas, el reclutamiento algal se increment6 con los
niveles de nutrientes y que las especies con mayores tasas de reclutamiento
pertenecian principalmente al grupo de las cianobacterias (tanto croococales como
filamentosas). El reclutamiento significativo de las cianobacterias desde el
sedimento se correlacioné y sirvid para potenciar las poblaciones planctonicas de las
especies dominantes.

Los resultados mostraron que existe una estrecha relacion entre el epifiton y
el fitoplancton, compartiendo en su composicion mas de un 85% de las especies que
en su mayoria fueron ticoplanctdnicas (capitulo 7). El aumento de nutrientes
homogenizé la composicion del fitoplancton y del epifiton, incrementando
principalmente la presencia y el nimero en estas comunidades de las cianoficeas y
cloroficeas (Tabla 3, capitulo 7). Ademads, el patrén de la diversidad en ambas
comunidades respondi6 negativamente al gradiente trofico (Tabla 2, capitulo 7). De
acuerdo con las teorias de Tilman (1982) valores altos de diversidad tenderian a
aparecer cuando varios recursos fuesen limitantes, aunque parece mas probable que
la coexistencia de las especies microalgales sea favorecida mas por concentraciones
bajas de nutrientes que por su limitacion (Reynolds, 1997). Por otro lado, existen
algunas evidencias de que la diversidad fitoplanctonica en los lagos someros tiende a
disminuir con el aumento de la concentracion de nutrientes, aunque son escasos los
datos empiricos y experimentales que lo corroboran (Scheffer, 1998; Huszar et al.,
1998; Jeppessen et al., 2000a). Nuestros resultados mostraron valores maximos de
diversidad fitoplanctonica en el lago y en los mesocosmos control, con un descenso
de la diversidad por debajo de 2,5 bits individuos™ a concentraciones de nutrientes
por encima de 0,1 mg L™ Py 1 mg L' de N (Fig. 2, capitulo 6). Contrariamente a lo
que Jeppesen et al. (2000a) observaban en lagos someros daneses, la diversidad
fitoplanctonica no presentd una respuesta unimodal frente al gradiente de nutrientes
estudiado. En algunos lagos someros brasilefios, Huszar et al. (1998) observaron un
descenso en la diversidad y riqueza de especies a lo largo de un gradiente trofico, lo
que estaria mas de acuerdo con nuestros resultados y de nuevo aproximaria la
ecologia de los lagos someros mediterrancos estudiados a los tropicales y
subtropicales. La presencia de densidades altas de peces provocod ademas un efecto
negativo sobre la diversidad y la riqueza de especies fitoplanctdnicas (capitulos 6 y
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8). Segun Leibold (1999) la depredacién por el zooplancton puede causar una
respuesta unimodal de la diversidad fitoplanctonica, mientras que otros autores
argumentan que la presion de depredacion ejercida por el zooplancton puede
incrementar la diversidad algal (Proulx et al., 1996). A la vista de nuestros
resultados parece que una comunidad zooplanctonica diversa favorecio a su vez una
composicion fitoplanctonica diversa (capitulo 6). En este sentido, puede que el
estudio conjunto de la diversidad de especies y la de tamafios enriquezca las
interpretaciones sobre las interacciones entre el fitoplancton y el zooplancton
(Brucet et al., 20006).

Las especies dominantes en el fitoplancton y en el epifiton al final del
experimento estaban representadas al inicio, lo que confirma la importancia de la
flora inicial como in6culo para las poblaciones posteriores (capitulos 6, 7). Algunos
autores hablan de la “memoria de la comunidad” para referirse al conjunto completo
de especies fitoplanctonicas, en el que se encuentran especies con mayor 0 menor
grado de potencialidad para desarrollarse seglin varien las condiciones ambientales
(Padisék, 1993). Connell (1978) en su hipdtesis de las perturbaciones intermedias
(IDH) predecia que los maximos de diversidad deberian alcanzarse durante periodos
de no estabilidad e intensidades y frecuencias de perturbacion alejados de los
extremos. Las oscilaciones observadas en la diversidad segin el gradiente de
nutrientes de forma experimental en los mesocosmos indican que la composiciéon y
la diversidad fue menos resistente al cambio conforme aumentaban los nutrientes,
produciéndose un mayor reemplazamiento de especies a niveles mas altos de
nutrientes (Fig. 2, capitulo 6). Esto puede estar indicando una mayor tasa de cambio
en el fitoplancton para adaptarse a las nuevas condiciones ambientales. Asi pues,
conforme los nutrientes imponian niveles selectivos para las especies,
condicionando incluso otras variables como por ejemplo la luz, la comunidad
fitoplanctonica devenia menos diversa y mas predecible. Segin algunos autores
(Chorus & Schlag, 1993; Rojo & Alvarez-Cobelas, 2003) continuas perturbaciones
pueden ser interpretadas como condiciones de estabilidad que podrian condicionar la
sucesion del fitoplancton hacia una determinada asociacion de especies, como ocurre
en los lagos polimicticos y eutroficos (Romo & Miracle, 1995). En el caso del lago
de la Albufera de Valencia, contrariamente a lo que cabria esperar por ser un lago
eutrofico, la diversidad fitoplanctonica media anual se mantuvo en niveles
relativamente altos para su estado trofico (2,4 bits individuos™, Tabla 1, capitulo 4).
Los mayores valores de diversidad tienen lugar en los periodos de apertura de
compuertas en los meses post-estivales y a principios de afio. Los cambios
hidrologicos en esta época conllevan una entrada aloctona de especies desde los
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arrozales y acequias (Romo, 1997), que hace aumentar la diversidad en el lago
(Romo & Miracle, 1995).

El estudio de la comunidad fitoplanctonica a través de los grupos
funcionales (Reynolds et al.,, 2002), demuestra que aportan informacion
complementaria y valiosa a la obtenida de los grupos filogenéticos para entender la
ecologia del fitoplancton en los lagos someros (capitulo 6). El estudio de los efectos
de los nutrientes y los peces planctivoros sobre la comunidad fitoplanctonica y los
grupos funcionales nos ha llevado a proponer varias modificaciones a las
caracteristicas de los grupos funcionales originalmente descritos por Reynolds et al.
(2002) (capitulo 6). El grupo de las cloroficeas, por ejemplo, presenta diversas
estrategias frente a la depredacion del zooplancton. Pérez-Martinez & Cruz-Pizarro
(1995), en un experimento con mesocosmos en un embalse, vieron que dentro de
este grupo algal, las especies con cubiertas protectoras (como Qocystis), presentaban
un aumento de su biomasa en presencia de zooplancton. En nuestros experimentos
también hemos observado esta diversidad de estrategias incluso dentro de algunos
grupos funcionales, como es el caso de la asociacion J (Scenedesmus), que presentod
mayor abundancia en ausencia de peces y presencia de macrozooplancton y sin
embargo Sc. ecornis (especie mas pequeiia) se desarrolldo mejor en presencia de
microzooplanton (Tabla IV, capitulo 6). Nuestros datos experimentales sugieren
modificaciones para algunos grupos funcionales como Ly, K, X, y J (capitulo 6), en
base a su tolerancia a la concentracion de nutrientes y a la depredacion del
zooplancton en presencia de peces planctivoros. También es interesante abordar el
estudio de las comunidades epifiticas a través de la aproximacion funcional en los
lagos someros, dada la estrecha relacion encontrada entre esta comunidad y el
fitoplancton (capitulo 7). Los grupos funcionales parecen ser robustos a la presencia
de macroéfitos y al intercambio e interrelacion entre las poblaciones de algas
bentonicas (sedimento y epifiton) y planctonicas. La modificacion de caracteres de
ciertos grupos funcionales y la visidon de un espacio continuo y heterogéneo
(multihabitats) entre el bentos y el plancton en los lagos someros, puede ayudar a
mejorar el conocimiento del ticoplancton que caracteriza a estos sistemas.

Cianobacterias en los lagos someros mediterraneos

Como ya se menciono en el capitulo de introduccidn, las cianobacterias son
un grupo algal ampliamente estudiado debido a su gran distribucién en los sistemas
acudticos. Generalmente, su presencia en los lagos templados se relaciona con
estados de deficiencia de nitrogeno (caso de las fijadoras de nitrégeno) y en un
extremo opuesto de rango de nutrientes, también con lagos eutrdficos (Reynolds,
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1997). Por su tolerancia a la temperatura son mas abundantes en sistemas tropicales
y subtropicales (Komarek, 1985; Pollingher & Berman, 1991; Talling & Lemoalle
1998). Durante el estudio hemos constatado su presencia en un amplio rango de
niveles de nutrientes, dominando la comunidad fitoplanctonica tanto en fase turbia
como en fase de transparencia y en presencia de macrofitos (capitulos 3, 7 y 8).
Estos datos experimentales se corroboran con los observados en otros lagos de la
zona mediterranea, como por ejemplo las lagunas del humedal de Xeresa y Cap de
Terme (Villena & Romo, 2001) y de Prat de Cabanes (datos sin publicar). En el lago
de la Albufera de Valencia, el registro historico revela también la importante
presencia de cianobacterias en el fitoplancton a principios del siglo XX, durante el
periodo de presencia en el lago de densas praderas de plantas sumergidas (Tabla 1,
capitulo 3). La capacidad que poseen algunas especies dentro de las cianobacterias
para producir toxinas ha sido una de las razones por las que ha aumentado el nimero
de estudios recientemente sobre este grupo algal (Chrorus & Bartram, 1999;
Vasconcelos, 1999; Aboal et al., 2002). Se ha estimado que el 25-95 % de los
blooms de cianobacterias son toxicos (Sivonen et al., 1990; Pearson, 1994). En el
lago de la Albufera de Valencia, aunque hay una presencia continua y una biomasa
alta de cianobacterias, entre ellas algunas especies potencialmente productoras de
toxinas (por ej. Planktothrix agardhii, Microcystis aeruginosa, Cylindrospermun
raciborski), los niveles detectados de microcistinas han sido bajos (Bradt & Villena,
2002). Algunos estudios en curso tienen como objetivo la deteccion de otros tipos de
cianotoxinas.

La masiva dominancia y permanencia de las cianoficeas en el lago de la
Albufera, se ha relacionado principalmente con la eutrofizacion, las condiciones
oligofoticas existentes, los procesos de estabilizacion y retroalimentacion de sus
poblaciones por su resuspension dentro de la columna de agua, debida a la polimixis
del lago y a su reclutamiento desde el sedimento, asi como con la escasa
depredacion por parte del microzooplancton dominante en el lago de la Albufera
(capitulos 3, 4 y 5). La reduccion en la entrada de nutrientes al lago, con la
consiguiente reduccion de fosforo, provocd cambios en la composicion especifica
del fitoplancton, como la sustitucion de la cianobacteria oscilatorial Planktothrix
agardhii por otras especies con menor requerimiento nutricional, como
Pseudanabaena galeata, Planktolyngbya contorta y sobre todo croococales (capitulos 3 y
4). La aparicion de algas de menor tamafio y principalmente de croococales
asociadas a menores concentraciones de nutrientes es un resultado que también
hemos observado experimentalmente en los mesocosmos (capitulos 6, 7 y 8). Cabe
destacar que esta tendencia de coexistencia o alternancia entre croococales y
oscilatoriales estd muy poco estudiada, aunque ha sido descrita en dindamicas
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temporales del fitoplancton de algunos lagos someros tropicales y subtropicales
(Huszar et al., 2000; Melo & Huszar, 2000; Scasso et al., 2001) y del mediterraneo
(Chomérat et al., 2005).

Las cianobacterias oscilatoriales y las croococales parecen tener diferentes
requerimientos respecto a las formas que utilizan de nitrégeno inorganico.
Blomgqvist et al. (1994) presentaron un estudio en el que algunas cianobacterias
croococales (M. tenuissima, Microcystis Spp. Y Synechococcus sp.) mostraban una mas
alta competitividad por el nitrogeno en forma de amonio que por los nitratos. En
nuestros experimentos también parece haberse dado una selectividad hacia
diferentes formas de nitrogeno inorganico entre las cianobacterias, dado que se
observo la presencia de croococales con cocientes de nitrato:amonio menores de 2
mientras que las oscilatoriales dominaron con cocientes mayores (capitulo 6). La
presencia de oscilatoriales con tricomas mas estrechos aparecerian con valores de
cociente intermedios. En el caso del lago de la Albufera de Valencia, se observo una
mayor presencia de cianobacterias croococales y filamentosas delgadas en los afios
1990 (tras el desvio de nutrientes) respecto a la década de 1980 y principalmente en
los meses de verano coincidiendo con cocientes de nitrato:amonio que pasaron de
20-28 a 0,13-1,16 respectivamente (capitulo 4). Todo ello, pone en evidencia, que
son necesarios mas estudios para discernir sobre la afinidad y selectividad especifica
de las cianobacterias por las formas de nitrogeno.

Segun el modelo teodrico propuesto por Gragnani et al. (1999), la sustitucion
o reemplazamiento entre las oscilatoriales y otro grupo algal (principalmente
cloroficeas), puede variar dependiendo de la depredacion selectiva y del
requerimiento por los nutrientes, proponiendo la dominancia de las oscilatoriales en
el caso combinado de altas densidades de peces y carga de nutrientes. Este modelo
engloba y modifica, en parte, el modelo de competencia de las cianobacterias y otras
algas por la luz y los nutrientes propuesto anteriormente por Scheffer et al. (1997),
segin el cual a concentraciones de fosforo total inferiores a 0,08 mg L' las
oscilatoriales no dominarian en el fitoplancton (Fig. 9.2a). A partir de nuestros
resultados parece que los sistemas estudiados no se ajustan a estos modelos. Las
cianobacterias dominaron en un amplio rango de nutrientes en los lagos
mediterraneos estudiados con una seleccion de especies que abarcd desde
cianobacterias fijadoras de nitrégeno a oscilatoriales. La tnica especie nostocal
durante el estudio (Cylindrospermum cf. muscicola) se desarrolld preferentemente
cuando las concentraciones de fosforo total fueron menores de 0,15 mg L™, y las de
nitrégeno inorganico fueron bajas (amonio <0,2 mg L y nitrato <0,02 mg L™),
niveles de nitrégeno que favorecen a las cianobacterias fijadoras de nitrogeno
(Reynolds, 1997).
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Figura 9.2. a) Modelo de Scheffer et al. (1997). B) Modelo de sustitucion de las
cianobacterias croococales por oscilatoriales en un gradiente de fosforo y turbidez. Efecto
del cociente nitrato:amonio y de la depredacion ejercida por los peces planctivoros de

acuerdo con nuestros resultados.

Experimentalmente hemos encontrado que a niveles de fosforo total menores de 0,3
mg L™, junto con condiciones de estabilidad de la columna de agua y baja presion de
depredacion del zooplancton, se produce una sustitucion de las oscilatoriales por las
cianobacterias croococales de pequeio tamafio (Chroococcus spp., Coelosphaerium
kuetzingianum) (Fig. 9.2-b). De forma similar en el lago de la Albufera de Valencia,
se ha observado la misma tendencia de reemplazamiento entre estos dos subgrupos
de cianobacterias bajo las mismas condiciones bidticas y abioticas. La presencia de
una alta biomasa piscicola (principalmente bentivora y zooplanctivora) y una escasa
presion de depredacion del zooplancton durante los meses de verano, junto con
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concentraciones mas bajas de nutrientes, y estabilidad hidrologica del lago durante
el cultivo del arroz, son algunos de los factores que determinaron el éxito de las
croococales de pequefio tamano en el lago (capitulo 4). Esta misma tendencia de
aparicion de croococales en los meses de verano en sustitucion de las especies
oscilatoriales se ha observado también en una laguna costera, somera e hipertrofica
del sur de Francia, en la que las cianobacterias croococales aumentaban en la
comunidad fitoplanctonica, mientras especies oscilatoriales (P. agardhii y
Pseudanabaenaceas) predominaban durante el resto del afio (Chomérat et al., 2005).
La sustitucion de las croococales por oscilatoriales (figura 9.2-b) también estuvo
regulada por la intensidad de depredacion del zooplancton. Las densidades de peces
planctivoros mediante su seleccion por depredacion del macrozooplancton, propicid
el incremento de las poblaciones de pequenas croococales (capitulos 6 y 8). En el
modelo de Gragnani et al. (1999) las oscilatoriales se veian favorecidas por altas
densidades de peces planctivoros, contrariamente a nuestros resultados donde fueron
favorecidas por la ausencia de peces y presencia de macrozooplancton (capitulos 6 y
8). Durante nuestros experimentos la comunidad del zooplancton estuvo dominada
por copépodos y rotiferos, mientras que la contribucion de los cladéceros
(principalmente Ceriodaphnia) fue muy baja y restringida a los mesocosmos sin
peces (Romo et al., 2004). Segun Cyr & Curtis (1999) las comunidades dominadas
por copépodos depredan sobre algas con tamafios hasta 45 um, mientras que las
comunidades dominadas por Ceriodaphnia se alimentan de algas mas pequenas (<16
um) lo que explicaria la presion de depredacion sobre las croococales y otras algas
con este rango de tamanos. Este efecto selectivo por depredacion del zooplancton se
constat6 tanto en presencia como en ausencia de plantas sumergidas (capitulo 8).

Las cianobacterias croococales proliferaron bajo condiciones de estabilidad
hidrolégica, condiciones observadas de forma experimental en los mesocosmos
(capitulos 6 y 8), y en el lago de la Albufera tanto en su actual estado turbio, durante
los periodos de baja renovacion de agua en verano, como en su periodo pristino con
macroéfitos sumergidos (capitulo 3, Tabla 1). Otro factor que parece favorecer la
dominancia de las cianobacterias, principalmente de las oscilatoriales, frente a otras
algas es su capacidad para migrar desde el sedimento a la columna de agua (Hansson
et al., 1994; Stahl-Delbanco et al., 2003; Verspagen et al., 2005). Las tasas de
reclutamiento desde el sedimento y desde el epifiton afectaron positivamente a las
poblaciones planctonicas de cianobacterias (capitulos 7 y 8). Tanto en presencia
como en ausencia de plantas el reclutamiento se vio favorecido por la fertilizacion
con nutrientes, mientras que las densidades de peces influyeron positivamente sobre
el reclutamiento de Chroococcus spp. (capitulo 8).

162



Discusion general

Recuperacion por desvio de nutrientes del lago de la Albufera de Valencia

Las técnicas para la recuperacion de los lagos someros establecen un primer
paso que es la reduccion de la entrada de nutrientes al sistema (Moss, 1998). Los
estudios realizados sobre oligotrofizacion, principalmente en lagos someros del
centro y norte de Europa, muestran la existencia de un nivel umbral para la
reduccion de la concentracion de fosforo total en el lago de 0,1-0,05 mg L™, por
debajo del cual se produciria una mejora en el estado trofico del lago y la
recolonizacion de las plantas subacuaticas (Jeppesen et al., 2003; Jeppessen et al.,
2005a). En el caso del lago de la Albufera de Valencia, tras nueve afios de reduccion
de un 30% en la carga de nutrientes, la concentracion del fosforo total solo
disminuy¢ hasta niveles de 0,34 mg L™ (capitulo 5). Esta reduccion de fésforo
resulta insuficiente para que se produzca una mejora de la calidad en el lago,
sobrepasando ademas el valor marcado por Jeppesen et al. (2003) o el valor de
fosforo total <0.05 mg L' sugerido para lagos someros mediterrdaneos (Romo et al.,
2004). El lago de la Albufera de Valencia, sin embargo, respondio al desvio de
nutrientes con la disminucidn de su clorofila algal a casi la mitad (capitulos 3, 4 y 5).

La respuesta del fitoplancton a la reducciéon en la entrada externa de
nutrientes se ve parcialmente compensada por la liberacion de la carga interna de
nutrientes desde el sedimento y que aumenta con la temperatura (Sendergaard et al.,
2001). Mientras que en los lagos someros daneses se observé que el reciclaje interno
de nutrientes desde el sedimento favorecio a cloroficeas pequenas y de crecimiento
rapido (Jensen et al., 1994), en los lagos estudiados fueron las pequefias
cianobacterias croococales las que predominaron (capitulos 3 y 5). Segun Sas (1989)
la reduccion de las concentraciones de fosforo en el agua afectaria primero a la
biomasa algal y posteriormente a la estructura de la comunidad fitoplanctonica. En
el caso del lago de la Albufera de Valencia hemos encontrado que tanto la biomasa
algal como la estructura de la comunidad fitoplanctonica se ha modificado tras el
desvio de nutrientes con la dominancia en general de algas de menor tamafo (GALD
<50um) (capitulos 3, 4 y 5). En concordancia, en otros lagos someros bajo
oligotrofizacion se ha visto también una tendencia significativa hacia la reduccion
del tamano de las algas e incluso de las cianobacterias (Wojciechowski et al, 1988;
Stoyneva, 1998; Kohler et al., 2000). Olsén & Willén (1980) y Gaedke (1992)
observaron que los cambios en la biomasa del fitoplancton debidos a la reduccion de
nutrientes, afectd primero a las especies del fitoplancton de mayor tamafio, mientras
que la biomasa de las algas mas pequefias permanecio invariable.

Hemos encontrado evidencias de que los lagos someros mediterraneos
también pueden presentar una alternancia entre un estado de transparencia dominado
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por macroéfitos y un estado de turbidez dominado por el fitoplancton, condicionado
principalmente por los niveles de nutrientes, aunque los niveles criticos de nutrientes
varian respecto a lo descrito en lagos someros del norte y centro de Europa (Moss et
al., 2004; Romo et al., 2004). En el caso de la Albufera de Valencia, la reduccion en
la entrada de nutrientes propicié el declive de las poblaciones de Planktothrix
agardhii y la aparicion de dos fases claras con una duracion maxima de hasta 5
semanas (entre los meses de Febrero y Marzo de 1999 y 2000), durante las cuales se
alcanzd una transparencia del agua que llegaba al fondo (capitulo 5). La reduccion
de las poblaciones de esta oscilatorial ha sido también descrita en otros lagos en
proceso de recuperacion por oligotrofizacion en el norte de Europa (Scheffer et al.,
1997; Kohler et al., 2005) y también en lagos subtropicales (Scasso et al., 2001). La
sustitucion de esta oscilatorial por especies de menor tamafio y potencialmente
comestibles por el zooplancton, favorecié la aparicion de grandes claddceros
(Daphnia magna) durante las fases claras del lago. Los periodos de fases claras,
debidas al efecto de filtracion del zooplancton se producen en los lagos templados
generalmente entre abril y agosto (Scheffer et al., 2001a; Jeppesen et al., 2005a),
mientras que en el lago de la Albufera fueron observadas mas tempranamente, entre
febrero y marzo (capitulo 3). La aparicion temprana de las fases claras en el lago de
la Albufera de Valencia parece responder a varios factores: el mantenimiento de las
temperaturas del agua en invierno dentro de un rango 6ptimo de crecimiento para
Daphnia magna (media de invierno 10-12°C, Fig. 1 Introduccion); la alta tasa de
renovacion del agua y de las poblaciones algales producida por el vaciado de los
arrozales entre enero y marzo; y la reduccion de las poblaciones de peces por el
aumento de la pesca comercial en esta época (Blanco & Romo, 2006). Durante las
fases claras, la comunidad fitoplanctonica estuvo dominada principalmente por
diatomeas centrales y cloroficeas (capitulo 4). Algunos estudios apoyan la idea de
que la reduccion de la biomasa fitoplanctonica y de las cianobacterias puede verse
potenciada con una tasa alta de renovacion del agua (Bailey-Watts et al. 1990;
Jagtman et al., 1992; Meijer & Hosper, 1997; Kohler et al., 2000). Nuestros
resultados estan de acuerdo con el modelo de Reynolds (1992), segun el cual las
oscilatoriales pueden dominar en los lagos someros polimicticos y eutroficos, pero
alternando con diatomeas centrales si las tasas de renovacion hidrologicas se
incrementan.

A pesar de la reduccion de nutrientes las cianobacterias han permanecido
como dominantes en el lago de la Albufera (capitulos 3, 4 y 5), respuesta que
también ha sido observada para algunos lagos someros subtropicales (Scasso et al.,
2001; Coveney et al., 2005). La presencia de cianobacterias filamentosas dominando
la comunidad fitoplanctonica, dificulta la aparicion de las fases claras debido a la
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reducida tasa de filtracion del zooplancton sobre estas algas (Lammens et al., 1990;
McQueen et al., 1986). Ademas, el estado de turbidez es estabilizado por una alta
biomasa de peces bentivoros y zooplanctivoros (Hosper, 1997), por lo que el uso de
medidas complementarias a la reduccion de nutrientes, como la biomanipulacion de
las comunidades de peces, son necesarias para reducir la biomasa fitoplanctonica y
el reestablecimiento de las comunidades vegetales sumergidas en muchos lagos
someros (Shapiro et al., 1975; Hosper & Jagtman, 1990; Moss et al., 1996b; Meijer
et al, 1999). En lagos tropicales y subtropicales, sin embargo, los efectos de cascada
trofica son mas dificiles de que se produzcan que en los lagos templados (Jeppessen
et al, 2005). Los escasos ejemplos de biomanipulacion en algunos lagos tropicales,
después de reducir la carga de nutrientes, ponen de manifiesto que ambas medidas
pueden resultar incluso insuficientes para alcanzar el estado de transparencia
deseado o la recuperacion de la presencia de los macrofitos sumergidos (Scasso et
al, 2001; Beklioglu et al., 2003; Jeppesen et al., 2005b). En los lagos someros
mediterraneos del litoral espaiol se observa actualmente una considerable reduccion
de la presencia de los macrofitos sumergidos (Cantoal & Alboal, 2001; Quintana &
Mari, 2004).

La rapida colonizacion de las plantas es crucial para establecer un estado de
aguas transparentes y esta colonizacion depende en gran medida del banco de
semillas que persista en el sedimento (Van den Berg et al., 2001). Las carofitas
pueden colonizar lagos pequefios rapidamente, mientras que la completa
colonizacion de lagos de gran extension puede retrasarse, no llegar a producirse o
abarcar solo algunas zonas litorales. En los casos de los lagos someros holandeses,
Veluwemeer (3300 Ha) y Wolderwijd (2700 Ha), con un tamafio similar al lago de
la Albufera, se necesitaron mas de 8 afos para que el 60% del area del lago fuese
colonizada por macrofitos sumergidos, principalmente carofitas. Esto fue en parte
debido a una limitacidon de luz dentro de la columna de agua por la turbidez causada
por la resuspension del sedimento debida al viento, ademds de por la falta de
propagulos de las plantas. Estas experiencias sugieren la introduccion de propagulos
para estimular y aumentar la velocidad de colonizacion de las carofitas en los lagos
extensos y someros (Van den Berg et al.,, 2001), aunque su recuperacion sigue
siendo mas compleja que la de los lagos de menor tamafo (Moss et al., 1996;
Jeppesen et al., 1998, 2005).

En el lago de la Albufera de Valencia, la vegetacion sumergida en la
actualidad se reduce a pequenas zonas cerca de la desembocadura de las acequias,
principalmente por la zona sur del lago. Algunas experiencias para la recuperacion
de las plantas mediante limnocorrales, ponen de manifiesto que tanto las condiciones
de turbidez del agua, como los efectos de depredacion por los peces y las aves, asi
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como el uso de herbicidas en el cultivo de arroz, inhiben el establecimiento y la
expansion de la vegetacion sumergida (J. M. Benavent, comunicacion personal).

Hace casi medio siglo desde que las plantas sumergidas disminuyeran hasta
desaparecer en el lago de la Albufera, y se perpetuara hasta nuestros dias su actual
estado turbio. Esto justifica la puesta a punto de planes de recuperacion coherentes
que estén basados en el conocimiento cientifico y que conduzcan a su correcta
gestion y conservacion. Los resultados del presente trabajo han intentado sumarse a
los mismos para conseguir estos objetivos. Los criterios que apoyan la conservacion
y recuperacion de sus valores ecologicos, protegidos por la Directiva Marco del
Agua, deberian predominar sobre los intereses de desarrollo insostenible que han
condicionado al lago de la Albufera de Valencia durante el ultimo medio siglo.

Existen escasas experiencias de recuperacion en los lagos someros
mediterraneos (Beklioglu et al., 2003; Quintana & Marti, 2004; Romo et al., 2005) y
los resultados revelan que son necesarios mas estudios para entender su ecologia y
disefiar planes efectivos de gestion para su conservacion (Beklioglu et al., 2006b).
Similar situacién es extensible a los lagos someros tropicales y subtropicales
(Jeppesen et al., 2005b).
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CONCLUSIONES

Del estudio y conjunto de los resultados y discusiones realizadas en el presente
trabajo de Tesis Doctoral, cabe sefialar las siguientes conclusiones:

1. Algunos de los postulados y teorias ecologicas descritas principalmente para los
lagos someros y templados de la zona norte y centro de Europa, tienen una
validez parcial para los lagos someros de la zona mediterranea. Asi pues,
encontramos que los niveles criticos de nutrientes, tanto para la desaparicion
como para la recuperacion de los macrofitos sumergidos (caraceas), adoptaron
valores umbrales menores que los descritos para los lagos someros templados
del norte, con valores por debajo de 0,5 mg L' de Ny 0,05 mg L' P.

2. Se han encontrado ciertas similitudes en la estructura trofica y la ecologia de los
lagos someros mediterraneos estudiados con los lagos tropicales y subtropicales.

3. El desvio de nutrientes en el lago de la Albufera fue insuficiente para conseguir
un cambio de estado estable. Sin embargo, la reduccion de fosforo total (0,3 mg
L") condujo a una reduccion de casi a la mitad de la biomasa algal y a la
aparicion de varias fases claras con dominancia de cladoceros y transparencia
total en la columna de agua. Se produjo también un aumento de la proporcion
de cianobacterias croococales frente a la de oscilatoriales.

4. En los estudios experimentales con mesocosmos in situ, las concentraciones de
nutrientes influyeron mas que la densidad de peces planctivoros sobre la
biomasa del fitoplancton, del epifiton y la de los macrofitos sumergidos.

5. El efecto de depredacion de los peces y del zooplancton afectd principalmente a
la estructura y diversidad de las comunidades algales y al reciclado interno de
fosforo.

6. Las relaciones entre la ecologia del fitoplancton, epifiton y macrofitos
sumergidos estuvieron influenciadas por la competencia por la luz y los
nutrientes. Un aumento de las concentraciones de nutrientes favorecid el
incremento de la biomasa del fitoplancton y del epifiton, y un descenso en la
biomasa de las caroéfitas.
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10.

11.

12.

13.

14.

170

El desarrollo del epifiton fue exponencial en relacion a la adicion de nutrientes
y su tasa de incremento fue mayor a la del fitoplancton por debajo de 0,35 mg
L' de fosforo. Valores mayores de 0,1-0,2 mg L de fosforo dificultaron la
coexistencia entre la presencia de caraceas, epifiton y fitoplancton.

La ausencia de los macréfitos sumergidos favorecio la liberacion de nutrientes
desde el sedimento (principalmente fosforo) perpetuando biomasas algales
elevadas y el estado de turbidez.

Las cianobacterias dominaron bajo un amplio rango de concentraciones de
nutrientes. La densidad de peces planctivoros y la depredaciéon debida al
zooplancton tuvieron un papel selectivo de su tamafio (pequefias cianobacterias
croococales o filamentosas).

Los modelos de sustitucion de cianobacterias con respecto a otros grupos
algales, propuestos por Gragnani et al. (1999) y Scheffer et al. (1997), para un
gradiente de fosforo y turbidez, y que tienen en cuenta la depredacion por parte
del zooplancton, no se cumplen para los lagos someros estudiados.

Se propone un modelo alternativo que explica la alternancia observada de
dominancia entre cianobacterias croococales y oscilatoriales, en base a sus
requerimientos de nutrientes, luz, sensibilidad a la depredacion por el
zooplancton y condiciones de estabilidad de la columna de agua.

Las comunidades del fitoplancton y epifiton estuvieron estrechamente
vinculadas, con tasas altas de intercambio de especies. Su composicion tendi6 a
homogeneizarse al aumentar la concentracion de nutrientes.

Las tasas de reclutamiento de las algas desde el sedimento desprovisto de
macroéfitos sumergidos fueron mayores que desde el epifiton, y estuvieron
directamente relacionadas con las concentraciones de nutrientes.

El reclutamiento de las cianobacterias desde el sedimento o desde el epifiton fue
un factor importante que retroalimentd y estabilizd las poblaciones y
dominancia de las cianobacterias en el fitoplancton.
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15.

16.

17.

18.

19.

La diversidad de las comunidades algales se redujo frente a un incremento de
las concentraciones de nutrientes y peces planctivoros, especialmente en
ausencia de plantas sumergidas.

Una mayor diversidad del fitoplancton (>2,5 bits individuos™) se obtuvo bajo
concentraciones de nutrientes por debajo de 0,1 mg L' Py 1 mgL™" de Ny con
una mayor diversidad estructural del zooplancton.

Los grupos funcionales propuestos para el fitoplancton por Reynolds et al.
(2002), ofrecen una valiosa y complementaria informacion para entender la
ecologia del fitoplancton en los lagos someros de la zona mediterranea. La
influencia de la concentracion de nutrientes y de las interacciones troficas
debidas a la depredacion del zooplancton mediada por la densidad de peces
planctivoros, defini6 ciertas modificaciones para algunos de los grupos
funcionales originalmente descritos.

Los grupos funcionales parecen ser robustos a la presencia de macrofitos
sumergidos y al intercambio e interrelacion entre las poblaciones de algas
bentonicas (epipelon y epifiton) y planctonicas. La modificacion de caracteres
de ciertos grupos funcionales y la vision de un espacio continuo y heterogéneo
(multihabitats) entre el bentos y plancton en los lagos someros, puede ayudar a
mejorar el conocimiento del ticoplancton que caracteriza a estos sistemas.

Los resultados obtenidos ponen de manifiesto que los lagos someros
mediterraneos pueden tener una rapida respuesta a la eutrofizacion y
estabilizacion de un estado turbio a menores concentraciones de nutrientes que
las estudiadas en otras zonas climaticas. Su recuperacion y conservacion
implica una reduccion importante de la carga externa de nutrientes y la
adopcion de medidas complementarias que potencien un control interno de la
carga de nutrientes dentro de la red trofica para recuperar su calidad ecologica y
biodiversidad.
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Resumen

RESUMEN

El presente trabajo aborda la ecologia de los productores primarios en
varios lagos someros mediterraneos. Los resultados obtenidos de dos estudios
experimentales en mesocosmos in situ con enriquecimiento de nutrientes y distintas
densidades de peces planctivoros, junto a un estudio de las redes troficas y el
fitoplancton en el lago de la Albufera de Valencia (una laguna hipertrofica y somera)
muestran que: 1) Algunos de los postulados y teorias ecologicas descritas
principalmente para los lagos someros y templados de la zona norte y centro de
Europa, tienen una validez parcial para los lagos someros de la zona mediterranea.
Asi pues, encontramos que los niveles criticos de nutrientes, tanto para la
desaparicion como para la recuperacion de los macrofitos sumergidos (caraceas),
adoptaron valores umbrales menores que los descritos para los lagos someros del
norte, con niveles por debajo de 0,5 mg L' de N y 0,05 mg L' P. 2) Se han
encontrado ciertas similitudes en la estructura trofica y la ecologia de los lagos
someros mediterraneos estudiados con los lagos tropicales y subtropicales. 3) El
desvio de nutrientes en el lago de la Albufera fue insuficiente para conseguir un
cambio de estado estable. Sin embargo, la reduccion de fosforo total (0,3 mg L)
condujo a una reduccion de casi a la mitad de la biomasa algal y a la aparicion de
varias fases claras con dominancia de claddceros y transparencia total en la columna
de agua. Se produjo también un aumento de la proporcion de cianobacterias
croococales frente a la de oscilatoriales. 4) En los estudios experimentales con
mesocosmos in situ, las concentraciones de nutrientes influyeron mas que la
densidad de peces planctivoros sobre la biomasa del fitoplancton, del epifiton y la de
los macroéfitos sumergidos. 5) El efecto de depredacion de los peces y del
zooplancton afectd principalmente a la estructura y diversidad de las comunidades
algales y al reciclado interno de fosforo. 6) Las relaciones entre la ecologia del
fitoplancton, epifiton y macrofitos sumergidos estuvieron influenciadas por la
competencia por la luz y los nutrientes. Un aumento de las concentraciones de
nutrientes favorecio el incremento de la biomasa del fitoplancton y del epifiton, y un
descenso en la biomasa de las caréfitas. 7) El desarrollo del epifiton fue exponencial
en relacion a la adicion de nutrientes y su tasa de incremento fue mayor a la del
fitoplancton por debajo de 0,35 mg L™ de fosforo. Valores mayores de 0,1-0,2 mg
L de fosforo dificultaron la coexistencia entre la presencia de caraceas, epifiton y
fitoplancton. 8) La ausencia de los macrofitos sumergidos favorecio la liberacion de
nutrientes desde el sedimento (principalmente fosforo) perpetuando biomasas
algales elevadas y el estado de turbidez. 9) Las cianobacterias dominaron bajo un
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amplio rango de concentraciones de nutrientes. La densidad de peces planctivoros y
la depredacion debida al zooplancton tuvieron un papel selectivo de su tamafio
(pequefias cianobacterias croococales o filamentosas). 10) Los modelos de
sustitucion de cianobacterias con respecto a otros grupos algales, propuestos por
Gragnani et al. (1999) y Scheffer et al. (1997), para un gradiente de fosforo y
turbidez, y que tienen en cuenta la depredacion por parte del zooplancton, no se
cumplen para los lagos someros estudiados. 11) Se propone un modelo alternativo
que explica la alternancia observada de dominancia entre cianobacterias croococales
y oscilatoriales, en base a sus requerimientos de nutrientes, luz, sensibilidad a la
depredacion por el zooplancton y condiciones de estabilidad de la columna de agua.
12) Las comunidades del fitoplancton y epifiton estuvieron estrechamente
vinculadas, con tasas altas de intercambio de especies. Su composicion tendid a
homogeneizarse al aumentar en la concentracion de nutrientes. 13) Las tasas de
reclutamiento de las algas desde el sedimento desprovisto de macréfitos sumergidos
fueron mayores que desde el epifiton, y estuvieron directamente relacionadas con las
concentraciones de nutrientes. 14) El reclutamiento de las cianobacterias desde el
sedimento o desde el epifiton fue un factor importante que retroaliment6 y estabilizd
las poblaciones y dominancia de las cianobacterias en el fitoplancton. 15) La
diversidad de las comunidades algales se redujo frente a un incremento de las
concentraciones de nutrientes y peces planctivoros, especialmente en ausencia de
plantas sumergidas. 16) Una mayor diversidad del fitoplancton (>2,5 bits individuos’
") se obtuvo bajo concentraciones de nutrientes por debajode 0,1 mg L' Py I mg L’
"'de N y con una mayor diversidad estructural del zooplancton. 17) Los grupos
funcionales propuestos para el fitoplancton por Reynolds et al. (2002), ofrecen una
valiosa y complementaria informacion para entender la ecologia del fitoplancton en
los lagos someros de la zona mediterranea. La influencia de la concentracion de
nutrientes y de las interacciones troficas debidas a la depredacion del zooplancton
mediada por la densidad de peces planctivoros, defini6 ciertas modificaciones para
algunos de los grupos funcionales originalmente descritos. 18) Los grupos
funcionales parecen ser robustos a la presencia de macrofitos sumergidos y al
intercambio e interrelacion entre las poblaciones de algas bentdnicas (epipelon y
epifiton) y planctonicas. La modificacion de caracteres de ciertos grupos funcionales
y la vision de un espacio continuo y heterogéneo (multihdbitats) entre el bentos y
plancton en los lagos someros, puede ayudar a mejorar el conocimiento del
ticoplancton que caracteriza a estos sistemas. 19) Los resultados obtenidos ponen de
manifiesto que los lagos someros mediterraneos pueden tener una rapida respuesta a
la eutrofizacion y estabilizacion de un estado turbio a menores concentraciones de
nutrientes que las estudiadas en otras zonas climaticas. Su recuperacion y
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conservacion implica una reduccion importante de la carga externa de nutrientes y la
adopcion de medidas complementarias que potencien un control interno de la carga
de nutrientes dentro de la red trofica para recuperar su calidad ecoldgica y
biodiversidad.
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Abstract

ABSTRACT

The present work study the ecology of primary producers in some shallow
Mediterranean lakes. The results from two in situ mesocosms experiments with
additions of different nutrient concentrations and planktivorous fish densities,
together with the results and conclusions of a study on the food webs and ecology of
phytoplankton in the Albufera Lake (a shallow hypertrophic lake), showed the
following conclusions: 1) Some of the hypothesis and theories described for shallow
temperate lakes in the north and center of Europe can be only partly used for shallow
Mediterranean lakes. Critical lower nutrient levels were observed, both for the
disappearance and recovery of submerged macrophytes (characean), with levels
below 0.5 mg L™ of N and 0.05 mg L™ P, than that reported for northern temperate
shallow lakes. 2) The studied shallow Mediterranean lakes had similarities on the
ecology and food web structure with that described for tropical and subtropical
shallow lakes. 3) Nutrient diversion in the Albufera Lake did not shift the present
turbid state. The decrease of total phosphorus (0.3 mg L) reduced to half
phytoplankton chlorophyll @ and produced some short-term clear water phases
dominated by large cladocers and high water transparency. There was also an
increase in the percentage of chroococcal cyanobacteria respect of that of
filamentous cyanobacteria. 4) The in situ mesocosm experiments showed that
nutrient concentrations influenced more than densities of planktivorous fish the
phytoplankton, epiphyton and submerged macrophyte biomass. 5) The cascade
effect of fish and zooplankton predation affected mainly to phytoplankton structure
and internal phoshorus recycling. 6) The relationships between the phytoplankton,
epiphyton and submerged macrophytes were mainly determined by light and
nutrient levels. Higher nutrient levels increased phytoplankton and epiphyton
biomass, but decreased characean biomass. 7) Epiphyton had an exponential growth
at increasing nutrient levels, with higher rates of increase than phytoplankton at
phosphorus levels lower than 0.35 mg L. Phosphorus values of 0.1-0.2 mg L™
prevented the coexistence between characean, epiphyton and phytoplankton. §)
Absence of submerged macrophytes favoured nutrient release from the sediment
(especially phosphorus) stabilizing high phytoplankton biomasses and turbid states.
9) Cyanobacteria dominated in a wide range of trophic levels. Planktivorous fish and
zooplankton affected size selection of cyanobacteria (chroococcal or filamentous).
10) The models for dominance of cyanobacteria over other algal groups, proposed
by Gragnani et al. (1999) and Scheffer et al. (1997), for a phosphorus and turbidity

177



Ecologia de los lagos someros mediterraneos. Importancia de los productores primarios.

gradient, which also consider zooplankton predation, were not useful to explain the
patterns observed in the studied lakes. 11) An alternative model is proposed to
explain the dominance and replacement between chroococcal and filamentous
cyanobacteria, based on their requirements for nutrients, light, sensitivity to
predation by zooplankton and water stagnancy. 12) Phytoplankton and epiphyton
communities were closely related and had a high rate of species exchange. Species
composition of both communities became more similar at increasing nutrient levels.
13) Rate of algae recruitment from the sediment was higher than recruitment from
the epiphyton and both were related to nutrient levels. 14) Recruitment of
cyanobacteria from the sediment and the epiphyton was an important factor for the
dominance of cyanobacteria in the phytoplankton. 15) Diversity of algal
communities was reduced at increasing nutrient levels and planktivorous fish
densities, especially in absence of submerged plants. 16) Higher phytoplankton
diversities (>2.5 bits individuals') were observed under nutrient concentrations
below 0.1 mg L' P and 1 mg L' of N and a more diverse zooplancton composition
and structure. 17) The functional groups proposed for the phytoplankton by
Reynolds et al. (2002), gave useful and complementary information to understand
phytoplankton ecology of shallow Mediterranean lakes. The influence of nutrient
concentrations and the predation effect of zooplankton, determined by planktivorous
fish densities, suggested several changes to characterize some of the functional
groups. 18) The functional groups seem consistent to the presence of submerged
plants and the exchange of species between the benthic algae (epipelon and
epiphyton) and the phytoplankton. Changes of the features for some of the
functional groups, together with a view of the benthos and plankton as a continous
and heterogeneous (multihabitats) space in shallow lakes can help to improve the
knowledge of tychoplankton that characterize these ecosystems. 19) Our results
pointed out that the studied shallow Mediterranean lakes had a rapid response to
eutrophication, stabilizing a turbid state with lower nutrient levels that in other
climatic zones. Their restoration and conservation implies a severe reduction of the
external nutrient loading and the use of complementary measures to enhance the
internal nutrient control within the food web, for recovering their ecological quality
and biodiversity.
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