





VN IVERSITAT
® VALENCIA

Instituto Cavanilles de Biodiversidad y Biologia Evolutiva
Departamento de Microbiologia y Ecologia
Programa de Doctorado en
Biodiversidad y Biologia Evolutiva

Ciclo del carbono y modelizacion
biogeoquimica de un lago somero
hipertrofico: la Albufera de Valencia

Carbon cycling and biogeochemical modelling
of a hypertrophic shallow lake:
Albufera de Valencia

Gabriela Onandia Bieco, 2015

Dirigida por:

Maria Rosa Miracle Solé
Eduardo Vicente Pedros






Tesis presentada por Gabriela Onandia Bieco para optar al grado de
Doctor en Biologia por la Universidad de Valencia

Firmado: Gabriela Onandia Bieco

Tesis dirigida por los doctores Maria Rosa Miracle Solé y Eduardo
Vicente Pedrés.

[ (K W / Z‘(;?/Cddfbﬂ,/;‘ //_,c 5{.«:}{&: B

Firmado: M*Rosa Firmado: Eduardo
Miracle Solé Vicente Pedrés

Este trabajo ha sido financiado por un proyecto del Ministerio de
Innovacién y Ciencia (CGL2009-12229) vy una beca predoctoral
FPI (BES-2010-032212).






A Aoane,

s /zaa//‘%’

Y ni’ hermano

J Serd wn ser wro
muere y nace otra

vez /a/‘/)r(aaem 7

Chuan-/li






Agradecimientos

Amanece mientras me siento a pensar en la aventura que ha supuesto el escribir esta
tesis y en las muchas personas que me han acompanado. Entre ellas, quiero agradecer
especialmente a mis padres y a mi hermano su apoyo incondicional durante todos
estos afnos. También a Acame, por estar ahi literalmente dia tras dia. Aunque estas
palabras no pueden expresar completamente mi gratitud: jMuchisimas gracias por
todo!

Agradecer también a mis directores la posibilidad de participar en este proyecto de
investigacion, que desperté en mi la curiosidad por realizar una tesis doctoral. Rosa,
gracias por todos los conocimientos que has compartido conmigo y por tu inmensa
disponibilidad y disposicion para responder a tantas y tantas preguntas. Gracias
Eduardo por tu apoyo y por cuidar en todo momento de los detalles logisticos
necesarios para poder llevar a término este trabajo. Agradeceros a ambos ademas
vuestra gran implicacion en todos los trabajos de campo y laboratorio.

Cristina, ;qué decirte? Sabes lo agradecida que te estoy por lo mucho que me has
ayudado, pero ante todo, por tu amistad: gracias. Siempre recordaremos los planetas
alineados sobre la Albufera y el monstruo del embarcadero ;). Carlos, sin palabras.
Mil gracias por tu paciencia, por tu disposicion y por haberme ensefiado tantas cosas.
Toni, me has brindado tu consejo y ayuda en los momentos mas criticos: muchisimas
gracias. Gracias a todas las personas del departamento por contribuir de una u otra
manera a esta empresa: Ana Amorin, Juan Antonio Villaescusa, Maria Sahuquillo,
Mari Loli Sendra, Antonio Picazo, Carmen Ferriol, Raquel Ortells, Javier Armengol,
Jose Antonio-Gil Delgado, Francesc Mezquita, y sobre todo, a los compafieros con los
que he compartido muchos ratos y algunas veladas en la Albufera y sus acequias, pero
también en el laboratorio: Cristina, Juan Miguel Soria, Xavi Soria, Olga Kramer y
Juliana Dias. Como no, agradecer también al personal de la Oficina Técnica Devesa-
Albufera, y en especial a Pepe y Rebeca, que hicieran posibles nuestros muestreos.

The stays abroad have been a very meaningful part of my PhD. I have felt at home
both in Veszprém and in Toronto thanks to the wonderful people I met. I would like to
especially thank Judit Padisak for giving me the opportunity to join the limnology
group and having such an enriching experience in Hungary: K6széndm! Thanks also
to the colleges there: Katja, Katja, Suszan,Vicky, Ern6 and of course my adventures’s
companion: Paula.



Likewise, I feel extremely grateful to George Arhonditis for offering the chance to
join the Ecological Modelling Lab and learning so much: THANKS! I would also like
to thank the whole team for sharing their knowledge but most important, for their
friendship: Yuko, Mary, Maryam, Gurbir, Vicent, Alex, Dong-Kyun, Tony, Monir,
Samarth, Ariola, Chrysa, Chris and Serguei. Also during my stays in Canada, I
enjoyed the company of very good friends like Maria, Temok, Janet and Vicky, the
people of Wine&Yoga, my camping friends, and above all, the great support of Marie,
Greg, Athyo and D.J: Thank you!

También me siento muy afortunada por los momentos geniales que he compartido a
lo largo de estos afios con mis amigos: Sara, Jose Luis, Elena, Jonas, Nick, Alis, Ivan,
Maria y Mari, Blanca, Juan Mi, Tere, Anna-Karin, Luisa, Pedro, Felo, Eva, Belén,
Jose, Susana y los carallos: Juancifio, Guillermo y David. Sara, gracias por estar
siempre. Alis, gracias por esa frase tuya tan sabia. Ademas, me siento afortunada
por los nuevos amigos que me ha regalado Valencia: Paco, David, Pietro, Itzi, Sara,
David Flores, René, Clara, Carla, Nayeli, Alba, Ivan, Maru, Sara, Maykol, Fatima,
Vanesa, Priscila, Mycon. Gracias también a la familia Vidal Tomas al completo y
como no a Mari y familia. Por ultimo, Carla, gracias por el apoyo en esta ultima
etapa de la tesis, y Alba, Ivan y Nayeli, por vuestro gran empujon en la recta final.

iGracias también por las horas llenas de tai-chi a Magda y mis compis y por esas
horas llenas de misica que duran minutos a los Thirty Silver Coins!

Quiero agradecer al Ministerio de Innovacion y Ciencia la financiacion de esta tesis
doctoral a través de una beca FPI (BES -2010-032212) y de sus ayudas asociadas para
la realizacion de estancias breves, asi como por la financiacion del proyecto en el que
esta se enmarca (CGL2009-12229). Ademas, agradezco la informacion cedida por la
Agencia Estatal de Meteorologia (AEMET) y la Confederacion Hidrografica del
Jacar.

iGracias a todos!



Abstract

Shallow lakes are one of the most abundant lake type in the world. During the last
decades, many of these lakes have shifted from a clear to a turbid state as a
consequence of cultural eutrophication. This is the case of Albufera de Valencia, a
lake that shifted to turbid state in the beginning of the 1970s. Today the lake remains
turbid and can be regarded as hypertrophic, therefore illustrating the final state of
eutrophication. The present work aims to improve the knowledge on the ecological
functioning of shallow hypertrophic lakes, for which information is scarce, especially
in the warm-temperate zone. In order to do so, we investigated diel and seasonal
variations in bacterial secondary production (BP) by measuring 3H-leucine and 3H-
thymidine incorporation rates (LIR and TIR). We assessed the effect of light/dark
incubations on LIR and TIR and explored the upper limit of BP in hypertrophic
systems. In the present work, we also analysed the diel and seasonal variations in
phytoplankton primary production (PP) and its relationship with BP. Moreover, we
characterized the grazing habits of the natural zooplankton community in the lagoon
during two distinct periods: end of winter/onset of spring and mid spring,
characterized by non-cyanobacteria vs cyanobacteria dominance, respectively.
Likewise, we studied the contribution of different algal and bacterioplankton size
fractions to zooplankton feeding. Finally, we developed a model aiming to reproduce
the ecological processes that determine phytoplankton dynamics in the lake. The
model simulates two elemental cycles (N and P), two phytoplankton groups
(cyanobacteria and non-cyanobacteria), and heterotrophic bacteria. We examined the
ability of the model to simulate the observed plankton dynamics, while taken into
consideration the uncertainty associated with the external forcing factors. We
performed a sensitivity analysis to detect the most influential parameters and utilized
the model to evaluate the phytoplankton response to potential restoration actions.
These actions involved the modification of both external nutrient loadings and
flushing rates. We found that under hypertrophic conditions, bacterial activity shows
an evident diel pattern with an increasing trend during the night that opposes diel
variations in DOC. Our study indicates that BP remains fairly constant across seasons
but declines in late winter during a period of high water flow through the lagoon and
concomitant minimum chlorophyll-a values. Seasonal variations in the LIR:TIR ratio
are apparently related to dissolved organic carbon (DOC) availability, with higher
concentrations favoring the incorporation of leucine. The light:dark ratio of LIR and



TIR is close to 1 but tends to be >1 when DOC concentrations were lower, namely in
winter. In view of the latter results, we support the use of either light or light/dark
combined incubations for the estimation of BP. Despite our BP estimations are
considerably high, they do not exceed previous values in hypertrophic lakes. In the
present study, we found that PP displays noticeable diurnal variations defined by the
solar radiation curve. Likewise, PP changes significantly across seasons, reaching the
maximum in spring concomitant to high chlorophyll-a levels, and the minimum in
winter, coinciding with maximum water transparency and short water residence times.
Our results suggest that there is no coupling between PP and BP, with a possible
explanation being the high availability of dissolved organic carbon in the water
column. Further, our findings indicate that the extracellular dissolved organic carbon
released by phytoplankton is sufficient to meet bacterial carbon demand in the
experimental dates explored, suggesting that allochthonous carbon sources play a
minor role in sustaining BP, though they cannot be excluded. Our work concerning
zooplankton grazing shows that clearance rates (CR’s) of Daphnia magna (dominant
species in the end of winter/onset of spring), and Bosmina longirostris (dominant
species in mid spring) for phytoplankton and bacteria are low, probably as a result of
the high abundance of filamentous cyanobacteria. Whereas D. magna displays
unselective feeding habits, with practically equal CR’s for phytoplankton and bacteria,
B. longirostris feeds preferably on cells 1-15 um. According to our results, the
microbial loop and the classical grazer trophic web are strongly coupled during early
spring in the lake. However, during periods of cyanobacteria dominance, the coupling
between the microbial and classical trophic webs is weak, and therefore the microbial
loop contributes poorly to the energy transfer to higher trophic levels. Our study also
indicates that a negligible proportion of the standing stock of bacteria and especially
phytoplankton biomass is consumed by zooplankton grazing, supporting the idea that
the ability of zooplankton to control phytoplankton growth in hypertrophic systems is
reduced. Finally, we developed a biogeochemical model that successfully simulates a
series of important water quality variables in the ecosystem, comprising total
chlorophyll-a, nitrate, ammonia, total nitrogen and total phosphorus. The sensitivity
analyses revealed that the portrayal of the phytoplankton growth strategies and related
settling rates is critical for obtaining a model that can be reliably utilized as a
management instrument. We identified the external nitrogen and phosphorus loadings
as the dominant factors defining the system dynamics and therefore, their control
should constitute the main target of local management plans. Finally, our results
indicate that the manipulation of the flushing rate of the lagoon could additionally
serve as an efficient management tool for its restoration.
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Resumen

Resumen

Los lagos someros son uno de los ecosistemas acuaticos mas numerosos a nivel global
y hacen posible el desarrollo de multitud de actividades de interés econdomico y
recreativo. En las ultimas décadas, gran parte de estos lagos se han visto sujetos a un
proceso de eutrofizacion cultural que a menudo conlleva una transicion desde un
estado “claro” caracterizado por una alta transparencia del agua y gran abundancia de
macrofitos, a un estado “turbio” caracterizado por una baja transparencia del agua,
dominancia de fitoplancton y macrofitos sumergidos practicamente ausentes. El
cambio que experiment6 la Albufera de Valencia al estado turbio a principios de los
afios 1970 como resultado de un intenso proceso de eutrofizacion cultural, ejemplifica
de manera representativa esta transicion. A pesar de la ejecucion en la década de los
afos 1990 de un plan de depuracion de las aguas residuales vertidas al lago y de la
reciente construccion de varios filtros verdes, a dia de hoy la Albufera de Valencia es
un lago hipertréfico en estado turbio. No obstante, a finales de invierno y de manera
recurrente, se producen en el lago “eventos de aguas claras”. Estos eventos estan
propiciados principalmente por el incremento del flujo de agua circulante a través del
lago, que tiene lugar cuando el agua contenida en los arrozales inundados
circundantes se vierte al mar pasando por el lago y exportando gran parte de la
biomasa fitoplanctonica. Como consecuencia, la transparencia del agua aumenta
notablemente, se produce una marcada reduccion en la proporcion relativa de
cianobacterias y un crecimiento de Daphnia magna en el lago. No obstante, se
desconocia la influencia de estos eventos en diversos procesos tales como la
produccion primaria fitoplancténica y la produccion por parte de las bacterias
heterotrofas. Asimismo, tampoco existia informacion referente a la posible influencia
de la tasa de renovacion del agua del lago en el acoplamiento entre la produccion
primaria y bacteriana o la transferencia de carbono de estos niveles troficos al

zooplancton. La investigacion de estas cuestiones referentes al ciclo del carbono, es



esencial para mejorar el conocimiento sobre el funcionamiento ecoldgico de los lagos
hipertroficos. Estos lagos representan el iltimo estadio del proceso de eutrofizacion,
siendo cada vez mas numerosos debido al acelerado impacto antrdpico. Sin embargo,
la informacion disponible sobre ellos es limitada, en especial para aquellos situados en
las zonas templadas calidas y en latitudes subtropicales o tropicales. En este contexto,
los modelos ecologicos constituyen una herramienta de gran utilidad, permitiendo
ampliar la compresion de los procesos ecoldgicos asociados a la eutrofizacion y
facilitando el disefio de planes de gestion dirigidos a la mejora del estado ecoldgico de
los lagos. La presente tesis tiene como objetivo el estudio de distintos procesos
implicados en el ciclo del carbono (e.g. produccién primaria fitoplanctonica,
produccién bacteriana, transferencia de carbono al zooplancton, etc...), asi como el

desarrollo de un modelo biogeoquimico de la Albufera de Valencia.

En primer lugar, dentro del marco general expuesto, se han estudiado las bacterias
heterotrofas, que desempefian un papel clave en las redes troficas acuaticas como
principales descomponedoras de materia organica y eslabon entre la materia organica
disuelta y los niveles troficos superiores. En particular, esta investigacion pretende
evaluar diversos aspectos referentes a la produccion bacteriana heterdtrofa tales
como: i) la existencia de variaciones a escala diaria y estacional, y si estas ultimas
estdn asociadas a cambios en la tasa de renovacion del lago; ii) los posibles efectos
(estimulacion/inhibicidn) de las condiciones de incubacion (luz/oscuridad) en las tasas
de incorporacion de leucina y timidina; y iii) contribuir a ampliar el conocimiento
disponible sobre el limite superior de la produccién bacteriana en lagos hipertroficos.
Para ello, se realizaron dos series de experimentos: la primera serie, dirigida
principalmente a evaluar las variaciones estacionales de produccion bacteriana y los
efectos de las condiciones de incubacion, se llevdo a cabo in situ y comprendid
medidas de produccion bacteriana realizadas en invierno y verano a mediodia y por la
tarde, tanto en condiciones de exposicion a la luz como en la oscuridad y a las

profundidades de 0,2,0,8 y 1,1 m; la segunda seric de experimentos, dirigida a
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comprobar la existencia de un patron diario de produccion bacteriana, consistio en dos
ciclos que incluyeron incubaciones in situ efectuadas cada 4 horas durante 24 horas a
una profundidad de 0,6 m y en condiciones de iluminacion durante la primavera,
época de maximo crecimiento del fitoplancton. La produccion bacteriana fue estimada
simultaneamente a partir de las tasas de incorporacion de un aminoacido y un
nucledtido marcados con tritio (*H-leucina y *H-timidina), que en lo sucesivo se
denominaran LIR y TIR, respectivamente. Las bacterias heterdtrofas fueron
enumeradas en muestras tefiidas con DAPI utilizando un microscopio de
epifluorescencia (Zeiss III RS) y a continuacion, el volumen celular fue estimado en
base a medidas obtenidas de las microfotografias tras asimilar los distintos morfotipos
bacterianos a formas geométricas. El contenido de carbono celular se

obtuvo aplicando un factor de conversion de 0,2 pg C pm™.

Nuestros resultados confirman la existencia de un patrén diario de produccion
bacteriana en el lago, definido por una tendencia ascendente durante las horas de
oscuridad y un evidente descenso al amanecer. El carbono organico disuelto (DOC)
muestra un patron diario opuesto en el ciclo diario. Atendiendo al ratio LIR:TIR,
podemos afirmar que se produce una sintesis proporcionada de proteinas y ADN a
escala diaria. Sin embargo, los experimentos con una mayor resolucion temporal,
realizados en primavera, indican que la sintesis de proteinas estd ligeramente

favorecida hacia el anochecer.

A escala estacional, no se producen grandes fluctuaciones en la produccion
bacteriana. No obstante, si tiene lugar una cierta disminucion en el periodo invernal,
durante el que disminuye la abundancia fitoplanctonica a causa de una menor
radiacion incidente y especialmente de un mayor flujo de agua a través del lago, lo
que se traduce en un marcado incremento de la transparencia del agua.
Posteriormente, en primavera, se observa un aumento de la produccion bacteriana
asociado al maximo de clorofila-a, que se hace patente por el consiguiente incremento

en la turbidez del agua. Por el contrario, el ratio LIR:TIR si muestra variaciones



estacionales. En concreto, la sintesis de proteinas (i.e. los valores mas elevados) esta
aparentemente favorecida por las mayores concentraciones de DOC, observadas en
verano. Los valores de produccion bacteriana obtenidos en condiciones de luz y
oscuridad son semejantes. Sin embargo, nuestros resultados indican que la produccion
bacteriana parece estar ligeramente potenciada por la luz y que existe una posible
interaccion entre la disponibilidad de luz y nutrientes. Por una parte, la correlacion
positiva entre el ratio luz:oscuridad de LIR y amonio sugiere que las concentraciones
de este nutriente modulan, al menos en parte, la incorporacion de aminoacidos por
parte de las bacterias heterdtrofas. Asimismo, la correlacion negativa entre el ratio
luz:oscuridad de TIR y el DOC indica que la luz puede favorecer la incorporacién de
leucina y timidina cuando la disponibilidad de DOC es baja, posiblemente mediante la
estimulacion de la produccion de carbono organico disuelto por parte del fitoplancton.
En el marco de la literatura disponible para lagos hipertroficos, los valores de
produccion bacteriana obtenidos en la Albufera de Valencia, de aproximadamente 186
-390 mg C m” d”, son considerablemente elevados pero no exceden el maximo

descrito.

En los lagos someros en estado turbio, la gran biomasa fitoplanctonica restringe la
disponibilidad de luz a una estrecha franja bajo la superficie. Como resultado, el
crecimiento de epifitos, macrofitos sumergidos y fitobentos se ve limitado, y la
produccion fitoplanctonica constituye la principal aportacién a la produccion
primaria total del lago. En consecuencia, cabe esperar que las variaciones diarias y
estacionales de produccion fitoplanctonica modulen de manera relevante las
interacciones y transferencia de carbono a otros niveles troficos como las bacterias
heterétrofas o el zooplancton. El estudio de la produccion fitoplanctonica y su
relaciéon con la produccion bacteriana es de gran relevancia para mejorar el
conocimiento sobre el ciclo del carbono y el funcionamiento ecoldgico de los lagos
hipertréficos. En este contexto, el presente trabajo tiene como objetivos: i) evaluar las

variaciones a escala diaria de produccion primaria; ii) evaluar las fluctuaciones
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estacionales de produccion primaria, especialmente en relacion a cambios en la tasa
de renovacion de agua del lago; y iii) explorar si la produccion primaria y bacteriana
responden de manera similar a tales cambios. Con el fin de investigar estas cuestiones,
se realizaron dos series de experimentos de manera simultanea a los experimentos de
produccién bacteriana ya descritos. La produccion primaria por parte del fitoplancton
fue estimada a partir de la incorporacion de bicarbonato sédico marcado con carbono-
14. Las diferentes especies de fitoplancton fueron enumeradas en muestras
preservadas con lugol utilizando un microscopio invertido y a continuacién el

volumen celular fue calculado asimilando los organismos a formas geométricas.

La produccion primaria muestra notables variaciones diarias definidas por las
fluctuaciones en la disponibilidad de luz a lo largo del dia. El maximo observado a
mediodia contrasta con la disminucion superficial con respecto a capas mas profundas
descrita por otros estudios a esta hora. Este hecho se explica por la ausencia de
fotoinhibicion cerca de la superficie derivada del efecto de sombra producido por la

elevada biomasa fitoplanctonica presente en la columna de agua.

A escala estacional también se producen marcadas fluctuaciones de produccion
primaria. Los valores mas bajos se dan en invierno coincidiendo con las tasas mas
altas de renovacion de agua del lago, que conllevan una disminucion de la biomasa de
fitoplancton y a su vez un incremento en la transparencia del agua. Los valores
maximos tienen lugar a finales de primavera, asociados a bajas tasas de renovacion de
agua del lago, asi como a una gran biomasa fitoplanctonica y una elevada turbidez del
agua. En verano, los valores de produccién primaria son moderados como
consecuencia de la limitacion por nitrégeno del fitoplancton, ilustrada por la aparicion
de Cylindrospermopsis raciborskii. El maximo de produccion primaria observado en
primavera la Albufera de Valencia contrasta con el maximo en verano descrito en
numerosos lagos hipertroficos. Esta diferencia posiblemente se explica por las

temperaturas moderadamente elevadas que se dan en el lago en primavera (=20°C),



pero también a la importante limitacion por nitrégeno que tiene lugar durante el

verano.

Los evidentes cambios estacionales observados en la produccion primaria contrastan
con las modestas variaciones experimentadas por la produccion bacteriana en el lago.
Sin embargo, se observa una disminucion conjunta en invierno seguida de un aumento
también conjunto en primavera. Las fluctuaciones en los valores del ratio de
produccién bacteriana diaria:produccion primaria diaria (PBD:PPD) responden
fundamentalmente a cambios en la produccion primaria. Este ratio es minimo en
primavera, bajo en verano y maximo en invierno. El hecho de que este ratio PBD:PPD
sea superior a 1, indica que el fitoplancton representa el mayor aporte de carbono
particulado disponible para los niveles troficos superiores en la Albufera de Valencia
a lo largo del ciclo anual. Nuestro estudio sugiere que no existe un acoplamiento entre
las producciones primaria y bacteriana a escala estacional. La elevada disponibilidad
de DOC en la columna de agua podria explicar estos resultados. Apoyando esta
hipétesis, las concentraciones de carbono organico disuelto liberado de manera
contemporanea por el fitoplancton como subproducto de la fotosintesis sobrepasan la
cantidad de carbono requerida por parte de la produccidon de bacterias heterotrofas en
las fechas estudiadas. Estos resultados respaldan la idea de que la alta disponibilidad
de DOC favorece el desacoplamiento entre las producciones primaria y secundaria y
sugieren que en la Albufera de Valencia, la produccion bacteriana no depende de la
materia organica de origen aloctono, si bien ésta no puede ser totalmente descartada
como una fuente adicional de carbono. Por ultimo, es interesante sefialar que los
valores de produccién primaria observados en el lago (0,9 -12,2 mg C m™ d") son
extremadamente altos y superan la mayoria de los valores descritos en lagos

hipertréficos hasta la fecha.

El metazooplancton representa el eslabon principal entre los productores primarios y
los niveles troficos superiores dentro de la red trofica clasica, y a su vez, constituye el

nexo de unidn entre esta red y el bucle microbiano. Los lagos someros eutréficos
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suelen estar dominados por cianobacterias coloniales y filamentosas, poco comestibles
para cladoceros de gran tamafio como Daphnia magna. No obstante, numerosos
estudios han confirmado que los grandes claddceros, y en un contexto mas amplio el
metazooplancton, se alimentan no sélo de fitoplancton, sino también de bacterias
heterdtrofas. Este hecho plantea diversas cuestiones de interés para profundizar en el
conocimiento existente sobre el ciclo del carbono en lagos hipertroficos, tales como: 1)
evaluar las caracteristicas filtradoras de la comunidad natural de zooplancton a finales
de invierno/principios de primavera y mediados de primavera, periodos caracterizados
respectivamente por la dominancia vs no dominancia de cianobacterias; ii) evaluar la
contribucidn relativa del fitoplancton y las bacterias heterdtrofas a la transferencia de
carbono al zooplancton en lagos hipertroficos; y iii) si esta contribucion exhibe
variaciones temporales asociadas a cambios de tipo estacional en factores biologicos o
ambientales como la composicion de la comunidad fitoplancténica o la tasa de
renovacion del agua del lago. Este estudio consistio en dos series de experimentos. El
objetivo de la primera serie de experimentos fue estimar las tasas de filtracion y
asimilacion de Daphnia magna (la especie dominante a finales de invierno/principios
de primavera de 2011) para la poblacion de fitoplancton y bacterias del lago. Estas
tasas se estimaron en condiciones similares a las naturales, utilizando microcosmos
que contenian las poblaciones de fitoplancton y bacterias presentes en el agua del lago
(y en igual densidad) cuando se recogieron los individuos de D. magna, y que habian
incorporado previamente bicarbonato sddico marcado con carbono-14 y timidina
tritiada, respectivamente. La segunda serie de experimentos tuvo como objetivo
estimar las tasas de filtracion y asimilacion de la comunidad zooplancténica de
mediados de primavera, en concreto, de Bosmina longirostris (la especie dominante
en este periodo) y de la fraccion de zooplancton de 50-100 um. Ademas, se estimo la
tasa de filtracion por unidad de biomasa para el total de la comunidad zooplanctonica
para distintas fracciones de tamafio de la poblacion natural de fitoplancton y bacterias.
Para ello, se emplearon varias series de microcosmos a los que se aplicaron distintos

tratamientos. Los tratamientos consistieron en la adicion de las siguientes



suspensiones, que contenian algas y/o bacterias de distintas fracciones de tamafio que
habian incorporado previamente carbono-14 (*C) y/o timidina tritiada CH) : a) 15-3
um *C + <3 14C,b) 15-3 um "*C + 3-1°H, ¢) 15-3 um '*C + <1 *H, d) <3 *C + 3-1
°H, e) <3 '*C + <1 *Hy f) 3-1 *H <1 H. Las suspensiones se prepararon de manera
que el total de organismos de cada fraccion (marcados y no marcados) guardara las

mismas proporciones que en el agua del lago.

Este trabajo indica que las condiciones ambientales en el lago son marcadamente
diferentes durante finales de invierno/principios de primavera y mediados de
primavera. De la misma manera, la comunidad fitoplanctonica pasa de estar dominada
por diatomeas y cloroficeas a finales de invierno/principios de primavera a estar
dominada por cianobacterias a mediados de primavera. La sucesion fitoplanctonica
implica un cambio en la especie dominante de zooplancton, en concreto, del claddcero
de gran tamafio D. magna al de menor tamafio B. longirostris, corroborando la idea
general de que los cladoceros de pequefio tamafo suelen desplazar a los mas grandes
en situaciones de dominancia de cianobacterias filamentosas. Nuestros resultados

apoyan por tanto el uso de B. longirostris como indicador de eutrofia.

D. magna muestra tasas de filtracion bajas tanto para el fitoplancton como para las
bacterias heterotrofas, probablemente como consecuencia del efecto inhibidor causado
por la elevada abundancia de cianobacterias filamentosas en las suspensiones
alimenticias derivadas del agua del lago. Las tasas de filtracion de D. magna para el
fitoplancton y las bacterias heterotrofas son muy similares, lo que corrobora los
habitos de alimentacion no selectivos de esta especie en base a datos obtenidos en
condiciones semejantes a las naturales. Las bacterias heterdtrofas proporcionan
aproximadamente el 40% del carbono planctonico ingerido por D. magna y este
carbono se asimila con una eficiencia similar al proporcionado por el fitoplancton.
Estos resultados indican un acoplamiento entre el bucle microbiano y la red tréfica

clasica a principios de primavera en el lago y apoyan la hipétesis de que las bacterias
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pueden suponer una fuente alternativa de alimentacion en periodos en los que la

biomasa fitoplanctonica es mas reducida.

Las tasas de filtracion de B. longirostris son bajas, probablemente como resultado de
que la concentracion de particulas alimenticias en el lago superan el nivel de
limitacion incipiente. B. longirostris muestra una preferencia clara por células de
mayor tamafio y en concreto por algas de 1-15 pum frente a bacterias < 1 um,
corroborando los habitos de alimentacion selectivos de esta especie. Las algas de 3-15
pum proporcionan la mayor parte del carbono ingerido por B. longirostris y de manera
similar, el fitoplancton proporciona el 75% del carbono planctonico ingerido por el
total de la comunidad zooplancténica, lo que sugiere que en los periodos de
dominancia de B. longirostris la transferencia de energia hacia niveles troficos
superiores ocurre en gran parte a través de la red trofica tradicional. La fraccion de
zooplancton correspondiente a un tamafio de 50-100 pm, integrada principalmente por
Keratella cochlearis, es capaz de alimentarse de bacterias pero muestra una
preferencia evidente por algas de 3-15 um. Las tasas especificas de carbono por
unidad de biomasa para el total de la comunidad de zooplancton fueron mayores para
el fitoplancton que para las bacterias (2 pg C de algas frente a 0,5 pg C de

bacterias ingeridas por pug C zooplancton).

Tanto a principios como a mediados de primavera, el metazooplancton consume
Unicamente una pequefla porcion de la biomasa fitoplanctonica presente en la
Albufera de Valencia, ilustrando la limitada capacidad del zooplancton para controlar
el crecimiento fitoplanctonico y apoyando la hipétesis de un control top-down (de los
niveles troficos superiores a los inferiores) reducido en los lagos altamente eutréficos

de zonas templadas calidas.

En vistas a mejorar la comprension sobre el funcionamiento ecologico de los lagos
hipertréficos, los modelos biogeoquimicos hacen posible sintetizar, integrar y

analizar informacion referente a numerosos procesos ¢ interacciones que tienen lugar



en el ecosistema. En consecuencia, estos modelos pueden ser empleados como una
herramienta exploratoria, pero también predictiva, ilustrando la respuesta potencial
del ecosistema a factores externos y proporcionando una base para la toma de
decisiones de gestion ambiental. La presente tesis tiene como objetivo desarrollar un
modelo ecoldgico que reproduzca las interacciones que definen la dinamica del
plancton y pueda ser utilizado en un futuro como instrumento de gestion para la

mejora del estado trofico de la Albufera de Valencia.

En primer lugar, se elabor6 el modelo conceptual del lago. Dada la escasa
profundidad del mismo y la ausencia de estratificacion vertical, se considerd un inico
compartimento espacial. El modelo representa i) dos ciclos de nutrientes: nitrégeno y
fosforo; 1i) dos grupos de fitoplancton: cianobacterias y no-cianobacterias; y iii)
bacterias heterdtrofas. Las funciones externas de forzamiento (“forcing functions” en
su acepcion inglesa) consideradas por el modelo son las siguientes: zooplancton,
temperatura del agua, radiacion solar, oxigeno disuelto, coeficiente de extincion,
duracion del dia, precipitacion, evaporacion, viento, deposicion atmosférica, entradas
y salidas de agua al lago y su carga asociada de nutrientes. Estas cargas se calcularon
multiplicando las concentraciones de nutrientes en los cauces de entrada por el flujo
de los mismos, de manera que los ciclos de nitrogeno y fosforo en el lago estan
estrechamente relacionados con los aportes hidricos del mismo. Los datos incluidos en
el modelo se recogieron con una periodicidad entre semanal y mensual durante el
periodo 2010-2011. Estos datos corresponden a 4 estaciones de muestreo situadas
dentro del lago y 20 estaciones situadas en acequias o cauces naturales cuyo flujo
aporta el 85% del flujo total de entrada al lago. El modelo fue calibrado mediante el
ajuste manual de los parametros dentro de los rangos recogidos en la literatura para
coincidir con los patrones observados en el lago durante 2010. A continuacion, el
modelo fue validado con los datos correspondientes a 2011 con el fin de valorar su
capacidad predictiva en respuesta a condiciones externas diferentes de las del afio de

calibracion. Posteriormente, se evalud la capacidad del modelo para reproducir los
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patrones estacionales de una serie de parametros relevantes para la calidad de agua de
lago, teniendo en cuenta la incertidumbre asociada a las funciones externas de
forzamiento (carga hidrica y de nutrientes, depredacidon por parte del zooplancton,
etc...). Ademas, se realiz6 un analisis de sensibilidad con el fin de identificar los
parametros mas relevantes para la prediccion de los valores de clorofila-a en el lago.
Por ultimo, el modelo calibrado fue utilizado para explorar los efectos de medidas
potenciales de restauracion del lago en los valores medios anuales de clorofila-a, asi
como los valores medios de clorofila-a durante al periodo de incremento de flujo a
través del lago (febrero-marzo). Estas medidas potenciales comprendieron la
modificacion simultanea de las cargas externas de nitrégeno y fosforo, asi como de las
tasas de renovacion de agua del lago. En concreto, se testaron un total de 72
escenarios, que implicaban una variacion del 50-130% para las cargas de nitrogeno y

fosforo y del 75-135% para las tasas de renovacion del agua del lago.

En general, el modelo desarrollado es capaz de simular de manera realista los
patrones estacionales de clorofila-a total, nitrato, amonio, asi como de nitrogeno y
fosforo total, teniendo en cuenta la incertidumbre asociada a los factores externos. En
lo referente a los componentes bioldgicos, el modelo es capaz de reproducir de
manera razonable los valores de biomasa total de fitoplancton y no-cianobacterias
observados en 2010, aunque no captura de forma rigurosa el evento de aguas claras
acaecido a finales de invierno. En el caso de las cianobacterias, el modelo reproduce
fielmente la dinamica estacional, incluyendo los valores maximos y minimos
observados. Durante el periodo de validacion, 2011, no tuvo lugar un evento de aguas
claras como el ocurrido en 2010. En términos generales, el modelo simula
adecuadamente los patrones estacionales de clorofila-a observados durante 2011, pero
no captura los maximos de biomasa total de fitoplancton de primavera y otofio. Estos
resultados reflejan una subestimacion de los valores simulados de cianobacterias,
grupo que en términos de biomasa, domina durante la mayor parte del ciclo anual. Por

el contrario, las predicciones del modelo sobrestiman en cierta medida los valores
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observados de biomasa de no-cianobacterias practicamente a lo largo de todo el ciclo
anual. Tanto durante el periodo de calibraciéon como durante el de validacion, los
valores de biomasa bacteriana simulados presentan un comportamiento relativamente
estatico con respecto a los observados. Sin embargo, el valor medio de biomasa

bacteriana es simulado adecuadamente por el modelo.

El analisis de sensibilidad indica que los parametros de mayor influencia tanto para el
fitoplancton total como para las cianobacterias son esencialmente los relacionados con
las estrategias de crecimiento y sedimentacion de ambos grupos de fitoplancton. Otros
factores relevantes son aquellos relacionados con la temperatura de referencia, la
proporcion de nitrogeno y fosforo inerte enterrado en el sedimento o las cuotas
maximas de fosforo y nitrogeno en no-cianobacterias y cianobacterias,

respectivamente.

Como se ha mencionado anteriormente, los ciclos de nutrientes estan estrechamente
ligados al régimen hidrico del lago. El modelo considera unos aportes hidrologicos de
origen fluvial y por precipitaciéon de 231 hm’ afio”, que teniendo en cuenta las
pérdidas debidas a la evaporacion en la superficie del lago, dan lugar a una tasa de
renovacion de 8,9 afio”. La cuantificacion realizada a través del modelo de los
procesos implicados en el ciclo del fosforo, indica que las cargas externas procedentes
de las aguas influyentes suponen la mayor aportacion de fosfato a la columna de agua
(> 90%). Dado que el fosforo generado mediante mecanismos de reciclado
(mineralizacién y metabolismo basal del plancton), es insuficiente para satisfacer las
demandas del fitoplancton (que corresponden en un 70% al grupo de las
cianobacterias), el crecimiento algal depende necesariamente de los aportes externos
de fosforo. Por ultimo, el modelo sugiere que los sedimentos constituyen un sumidero
de fosforo a escala anual. Como en el caso del ciclo del fosforo, las cargas externas
procedentes de las aguas influyentes suponen la mayor entrada de nitrogeno en la
columna de agua, principalmente en forma de nitrato. Asi mismo, los mecanismos de

reciclado son incapaces de cubrir los requerimientos fitoplanctonicos de nitrogeno
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(que corresponde en un 80% al grupo de las no-cianobacterias), de manera que las
cargas externas son las responsables de cubrir esta demanda. El modelo ilustra el
papel de las bacterias como mineralizadoras en el sistema, ya que originan
aproximadamente la mitad del nitrogeno requerido para el crecimiento
fitoplanctonico. Al contrario que en el caso del foésforo, el modelo sugiere la
existencia de un flujo neto de este nutriente desde los sedimentos a la columna de

agua a escala anual.

El analisis de escenarios ilustra una respuesta lineal por parte de la clorofila- a (total,
cianobacterias y no-cianobacterias) al amplio rango de cargas de nutrientes y tasas de
renovacion exploradas en base a los valores medios anuales. Esta respuesta es mas
pronunciada para los nutrientes, lo que sugiere que las cargas de nitrogeno y fosforo
son el factor que ejerce un mayor control sobre las concentraciones de clorofila-a en
el lago y por tanto su reduccion deberia constituir la primera prioridad para la
restauracion del ecosistema. Asi mismo, nuestros resultados ponen de manifiesto que
la reduccion de las cargas externas de nutrientes deberia estar dirigida tanto al fosforo

como al nitrogeno.

La reduccién mas drastica de la clorofila-a total a escala anual (91 pg clorofila-a L™)
se obtuvo mediante una reduccion del 50% de las cargas de NT y TP combinada con
una reduccion del 25% de la tasa de renovacidn del agua del lago, que resultd en un
valor de 91 pg clorofila-a L™, aproximadamente la mitad del valor obtenido para las
predicciones bajo las condiciones actuales (= 187 ug clorofila-a L™). Estos resultados
indican una histéresis moderada en respuesta a los cambios en las entradas de N y P,
lo que sugiere que la carga interna podria dificultar la respuesta del sistema a los

escenarios explorados.

Asi mismo, el analisis de escenarios muestra una relacion positiva entre la biomasa
del fitoplancton y las tasas de renovacion del lago en base a la media anual. Esto es

debido a que el incremento de las tasas de renovacion conlleva un incremento
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proporcional en la carga de nutrientes y en consecuencia, tasas de renovacion mas
altas conllevan un incremento indirecto de la biomas algal (a través de un mayor
suministro de nutrientes) que no es compensado por el transporte de biomasa algal
fuera del lago (derivado de la mayor tasa de renovacion). Sin embargo, este analisis
muestra un efecto de dilucion de la biomasa de cianobacterias asociado a altas tasas de
renovacion para el periodo febrero-marzo, debido a que las pérdidas de biomasa
derivadas de la exportacion al mar no pueden ser compensadas por las lentas tasas de
crecimiento asignadas a este grupo. Estos resultados pueden tener importantes
implicaciones para la gestion del lago y apoyan propuestas realizadas anteriormente.
Estas propuestas consisten en manipular el flujo hidrico de entrada al sistema, y mas
especificamente, proporcionar al lago agua en forma de intensos pulsos con el fin de
reproducir condiciones hidraulicas similares a aquellas que desencadenan los eventos
de aguas claras, lo que permitiria alcanzar condiciones de luz que permitieran el

establecimiento de macroéfitos.

Nuestro trabajo pone de manifiesto distintos aspectos del modelo que podrian ser
mejorados y que sugieren futuras lineas de investigacion. En primer lugar, proximas
versiones del modelo deberia considerar la posible introduccion de macrofitos en el
lago y su dindmica, ya que si bien en la actualidad la escasez de luz no permite su
desarrollo, la reduccion de cargas externas de nutrientes podria facilitar su aparicion.
De la misma manera, dada la intensa interaccion entre los sedimentos y la columna de
agua caracteristica de los lagos someros eutroficos, y los resultados obtenidos, que
sugieren cierto nivel de histéresis en respuesta a la reduccion de las cargas externas de
nutrientes, una caracterizacion mas detallada sobre la distribucion de nutrientes en el
sedimento parece esencial para perfeccionar la representacion del ecosistema. La
introduccion del zooplancton como variable de estado es otro de los pasos criticos a
tener en cuenta para mejorar la representacion de los mecanismos de control del
fitoplancton por depredacion y en definitiva la mejora del modelo. Por ultimo, la

marcada reduccion de la biomasa de cianobacterias durante el periodo de febrero-
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marzo simulada por el modelo en respuesta al aumento de la tasa de renovacion del
agua del lago, pone de manifiesto la relevancia del régimen hidrico para la dinamica
del fitoplancton en la Albufera de Valencia e invita a realizar un estudio mas detallado
a escala estacional de la influencia del régimen hidrico en los niveles de clorofila-a
del lago y sus implicaciones como una medida potencialmente efectiva de

restauracion del mismo.
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Introduccion

Los lagos someros eutroficos

Los lagos someros constituyen el tipo de lago mas abundante a escala global (Wetzel,
1990). Este tipo de lagos ha sido definido de maneras muy diversas; Scheffer (2004),
en su trabajo “Ecology of Shallow Lakes”, los define como “lagos que pueden ser
colonizados en gran medida por macrofitos y que no presentan una estratificacion
térmica durante largos periodos en verano”. Por otra parte, Wetzel (2001), en su libro
“Limnology: Lake and River Ecosystems”, define a los lagos someros como “masas
de agua permanentes lo suficientemente someras como para ser potencialmente
capaces de permitir la entrada de luz hasta su fondo y por tanto el crecimiento de
plantas acuaticas superiores en todo el lago o gran parte de €1”. De estas definiciones
se derivan las caracteristicas diagnosticas de los lagos someros, siendo la principal,
como su propio nombre indica, la poca profundidad. Aunque estos lagos presentan un
area muy variable (<1 - > 100 km®), su profundidad media no suele rebasar los 3 m.
La escasa profundidad favorece la mezcla completa de la columna de agua, lo que
explica la carencia de estratificacion térmica durante largos periodos y el hecho de
que a menudo sean denominados lagos polimicticos (Scheffer et al., 1993). Ademas, el
elevado ratio superficie: volumen favorece una intensa interaccion entre los sedimentos y
la columna de agua (Scheffer et al., 1993). Estos rasgos implican que el funcionamiento
de los lagos someros difiera del de los lagos profundos. Por ejemplo, el estrecho contacto
entre los sedimentos y la columna de agua conlleva un mayor reciclaje de nutrientes y por
tanto una mayor disponibilidad de éstos para los productores primarios, por lo que los
lagos someros suelen ser mas productivos que los profundos. De la misma manera, los
lagos someros a menudo presentan una mayor zona litoral, lo que facilita un
intercambio mas intenso de materia y organismos entre los medios terrestre y acuatico

(Meerhoff & Jeppesen, 2009).

Como ecosistemas, los lagos someros prestan un amplio rango de servicios, que
pueden ser entendidos como “las condiciones y procesos mediante los cuales los

sistemas naturales, y las especies que forman parte de ellos, sustentan y satisfacen las

19



necesidades de la vida humana” (Daily, 1997). Muchos lagos someros son esenciales
para el desarrollo de actividades economicas y recreativas como la agricultura,
la pesca, la observacion de aves, el bafo, la navegacion o el turismo, y ademas,
reportan beneficios de tipo estético (Postel & Carpenter, 1997; Dodds et al., 2008;
McNeary et al., 2013). A pesar de ello, a lo largo de las altimas décadas los lagos
someros se han visto sometidos a distintos procesos de degradacion, tales como
fluctuaciones en el nivel del agua, contaminacion por metales pesados o
plaguicidas y eutrofizacion cultural (Planta & Carrasco, 1985; Noges & Noges, 1999;
Coops et al., 2003; Zan et al., 2011). Entre estos procesos, cabe destacar la
eutrofizacion cultural por representar un problema que compromete gravemente la
proteccion de los recursos hidricos a escala global (Smith, 2003; Yang et al., 2008).
Ademas, el hecho de que los lagos someros a menudo estén situados en zonas llanas y
fértiles los hace especialmente sensibles a las actividades humanas que se desarrollan en

sus cuencas hidrograficas (Meerhoff & Jeppesen, 2009).

La eutrofizacion cultural implica un incremento substancial de nutrientes en
ecosistemas acuaticos por causa de factores antropicos (Hasler, 1947). Sus
consecuencias comprenden multitud de efectos perjudiciales para el funcionamiento
de la red trofica y los procesos biogeoquimicos acuaticos, pero probablemente, los
cambios mas obvios son i) la reduccion de la transparencia del agua; ii) el cambio en
la composicion de la comunidad de fitoplancton, generalmente caracterizado por un
aumento en la proporcion de especies de cianobacterias que suelen estar implicadas en el
desarrollo de blooms (floraciones de una o pocas especies de cianobacterias) que ademas
pueden resultar toxicas o no comestibles para el zooplancton; iii) el agotamiento del
oxigeno en la columna de agua; iv) el aumento en la incidencia de mortandad de peces y v)
una disminucién del valor estético del ecosistema (Carpenter et al., 1998; Smith et al.,
2006). Asimismo, la eutrofizacion potencialmente implica pérdidas econdémicas de

gran magnitud (Dodds et al., 2008; McNeary et al., 2013).
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El conjunto de cambios mencionados ilustra la transicién del ecosistema hacia un
estado que, de acuerdo a la teoria de los estados alternativos, se califica como turbio
(Scheffer et al., 1993). Esta teoria postula que los lagos someros eutroficos pueden
existir en dos estados estables de manera alternativa: un estado claro caracterizado
por una alta transparencia del agua, baja biomasa fitoplanctonica y gran abundancia
de macrofitos sumergidos, y un estado turbio caracterizado por una baja transparencia
del agua, dominancia de fitoplancton y macrofitos sumergidos practicamente ausentes. En
este contexto, la interaccion entre los macrofitos y la turbidez del agua es decisiva. Por
una parte, la elevada turbidez del agua restringe la disponibilidad de luz que penetra
la columna de agua impidiendo el crecimiento de macrofitos; por otra parte, los
macrofitos potencian la claridad del agua a través de la reduccion de la resuspension de
sedimento, el aumento de la sedimentacion, la competencia con el fitoplancton o la
provision de refugio para el zooplancton ante la depredacion por peces (Scheffer et al.,
1993; Ibelings et al., 2007). La relevancia de esta interaccion se pone de manifiesto
por el hecho de que lagos con una extensa cubierta de macrofitos sumergidos suelen
presentar mayor transparencia que aquellos con una escasa cubierta y en un estado trofico
similar (Scheffer et al., 1993). Es importante destacar que los estados claro y turbio
pueden darse bajo condiciones ambientales similares, es decir, bajo un determinado
rango de concentraciones moderadas de nutrientes (i.e. 0,025 - 0,15 mg L™ de fosforo
total) y que muestran cierta estabilidad frente a perturbaciones externas i.e. aumento en
la carga de nutrientes (Scheffer et al., 1993; Meerhoff & Jeppesen, 2009). En
consecuencia, los cambios de estado no suelen ser graduales sino abruptos, ya que gracias
a mecanismos de retroalimentacion, el sistema se muestra insensible durante un tiempo
ante el aumento de cierto impacto (periodo de histéresis), hasta que se alcanza un valor
critico o punto de inflexion, produciéndose entonces una transicion catastrofica al
estado alternativo; para revertir este estado, es necesario que el impacto se reduzca muy
por debajo del valor critico mencionado (Scheffer et al, 1993). No obstante,

recientemente, en la conferencia de clausura del “8° Congreso Internacional sobre
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Lagos Someros” (Antalya, Turquia), Brian Moss llamé la atencion sobre el hecho de que
nuestro concepto de lo que deberia ser un lago somero en condiciones pristinas puede
estar distorsionado por estar definido en base a la experiencia adquirida en
Norteamérica y Europa. En concreto, puso como ejemplo los lagos no sometidos a
impacto antropico situados en llanuras de inundacion en Tanzania, en los que la vegetacion
sumergida estaba ausente por el pastoreo ejercido por los grandes herbivoros, que a su vez
aportaban nutrientes en grandes cantidades, favoreciendo la aparicion de floraciones de

cianobacterias en las orillas.

La mayoria de medidas dirigidas a la restauracion o mejora del estado trofico de
los lagos eutroficos (oligotrofizacion), se han focalizado en la reduccion de las cargas
de nutrientes de origen aloctono, especialmente de fosforo (Gulati & van Donk, 2002;
Sendergaard ef al., 2002). Aunque esta medida se ha traducido en una mejora rapida y
notable del estado trdfico de algunos lagos, en otros muchos se ha observado un retraso o
ausencia de respuesta, lo que se explica principalmente por i) la carga interna de nutrientes,
acumulada en los sedimentos a lo largo del periodo de eutrofizacion y ii) por

una resistencia asociada la comunidad piscicola (Jeppesen et al., 2007b). Por ejemplo,
la busqueda de alimento por parte de los peces bentivoros y planctivoros, muy
abundantes en los lagos someros eutroficos, conlleva la resuspension del sedimento
(bioturbacidn), lo que dificulta la penetracion de luz en la columna de agua, esencial
para el desarrollo de macrofitos (Jayaweera & Asaeda, 1995). Dado que a menudo
la reduccion de las cargas externas es insuficiente para mitigar la eutrofizacion, se
han ensayado diferentes medidas de restauracion complementarias, como la
construccion de filtros verdes, la inmovilizacion del fosforo acumulado en los
sedimentos mediante el uso de carbonato calcico o de arcillas adsorbentes (bentonita),
el dragado de sedimentos o la biomanipulacion (Jeppesen et al., 2007a; Cooke et al.,
2005). Esta ultima implica una manipulacion de la red trofica mediante la reduccion

de la poblacion de peces planctivoros y bentivoros y la introduccion de peces piscivoros,
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de modo que se reduce el control fop-down (de los niveles troficos superiores a los
inferiores) ejercido por los peces sobre el zooplancton. Otra medida de restauracion
potencialmente util es la manipulacion hidroldgica, que supone un aporte de agua
pobre en nutrientes y preferiblemente rica en Ca y HCO; al lago (Gulati & van Donk,
2002; Ibelings et al., 2007). Dada la naturaleza de la Albufera de Valencia,
estrechamente vinculada al entorno agricola y con un régimen hidrico altamente
controlado por el hombre, la reduccion de las cargas de nutrientes de origen aldctono,
unida a la manipulacion del flujo de agua que la atraviesa, podria facilitar en gran medida
su recuperacion. De hecho, se ha propuesto la utilizacién de pulsos de flujo hidrico a
finales del invierno, época en la que se produce la maxima inundacion del lago y de los
campos circundantes en condiciones naturales; estas condiciones de inundacion habian

sido mantenidas por los agricultores tradicionales desde 1850 (Miracle et al., 2012).

Caso de estudio: la Albufera de Valencia

La Albufera de Valencia constituye un caso representativo de lago somero situado en
una cuenca hidrogréfica con intensa actividad agricola que cambi6 de manera abrupta
al estado turbio como consecuencia de un evidente proceso de eutrofizacion cultural.
Durante la primera mitad del siglo XX, el lago era oligotréfico y su fondo estaba
cubierto por extensas praderas de caraceas como por ejemplo Chara hispida, Chara
intermedia, Chara ceratophylla, Nitella hialina o Tolypella glomerata (Pardo, 1942).
El répido proceso de industrializacion junto al incremento poblacional de la zona
durante los afios 1960 result6é en el aumento de entrada de nutrientes al lago y su
eutrofizacion. Este proceso, unido al cambio en las practicas agricolas (en concreto, la
siembra directa de arroz en los campos) y el consiguiente aumento en los niveles de
pesticidas, favorecio la desaparicion de los macrofitos sumergidos, lo cual consolido
la transicion al estado turbio del lago a principios de los afios 1970 (Blanco, 1972;

Benet, 1984; Vicente & Miracle, 1992). Durante esta década, el fitoplancton se
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establecio como productor primario dominante en el lago en detrimento de los
macrofitos (Blanco, 1974; Dafauce, 1975). Seguidamente, la densidad de fitoplancton
y especialmente de cianobacterias filamentosas aumentd de manera considerable y
durante los afios 1980, se llegaron a registrar concentraciones de clorofila-a
superiores a 800 ug L en el lago (Miracle ef al., 1984; Vicente & Miracle, 1992; Romo
& Miracle, 1994). En este periodo, el zooplancton estuvo dominado por copépodos y
rotiferos, y el ratio de biomasa de zooplancton:fitoplancton se mantuvo
extremadamente bajo, como es caracteristico de los lagos hipertréficos (Oltra & Miracle,

1984; Vicente & Miracle, 1992).

A principios de los afnos 1990, se implementd un plan de depuracion de las aguas
residuales vertidas al lago con el objetivo de mejorar la calidad del agua del mismo y
en la misma linea de actuacion, se han construido recientemente tres filtros verdes
(Tancat de la Pipa, Tancat de Milia y Estanya de la Plana) en las inmediaciones del
lago. A pesar de las medidas mencionadas, en la actualidad el lago permanece en
estado turbio y se considera hipertrofico (Usaquén et al. 2012; Martin et al., 2013).
Sin embargo, en ocasiones, a finales de invierno, tienen lugar en el lago “eventos de
aguas claras”. Diversos estudios han permitido describir estos eventos como periodos
caracterizados por una elevada transparencia del agua asociada a la diminucion de la
biomasa fitoplanctdnica, asi como por una notable reduccion en la proporcion relativa de
cianobacterias y el crecimiento de Daphnia magna en el lago (Miracle & Sahuquillo,

2002; Villena & Romo, 2003; Romo et al., 2005; Romo et al., 2008).

Estos eventos no son comparables a una transicion al estado claro por parte del lago,
dada su corta duracion y que no conllevan una recolonizacion por parte de los
macrofitos. Asimismo, las causas y momento en el que tienen lugar estos “eventos de
aguas claras” difieren de los de las fases claras, consideradas como un estadio
sucesional del ciclo anual del fitoplancton en los lagos tanto meso- como eutréficos.
Las fases claras pueden definirse como un periodo durante el que aumenta

marcadamente la transparencia del agua como consecuencia del rapido descenso de la
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biomasa fitoplanctonica tras el bloom primaveral; tienen lugar a finales de primavera
o principios de verano y estdn principalmente desencadenadas por la presion
depredatoria ejercida por el zooplancton herbivoro sobre el fitoplancton (Lampert ef al.,
1986; Sommer et al., 1986; Tonno et al., 2003; Drdscher et al., 2008). En la Albufera
de Valencia, los “eventos de aguas claras” tiene lugar en invierno y estan
principalmente causas por i) el “lavado” que experimenta el lago cuando el agua
contenida en los arrozales inundados circundantes se vierte al mar a través del lago,
ocasionando una marcada reduccion de la biomasa fitoplanctonica especialmente
evidente en el caso de las cianobacterias filamentosas ; ii) las suaves temperaturas que
favorecen el crecimiento neto de Daphnia magna; y iii) la disminucién de la
depredacion de los peces sobre el zooplancton como consecuencia del maximo anual
de capturas por pesca local en dicho periodo (Romo et al., 2005). Estos factores,
unidos a la baja disponibilidad de luz, las temperaturas por debajo del déptimo para el
crecimiento de fitoplancton y el incremento de la proporcién de especies mas
comestibles para el zooplancton, magnifican el control fop-down de la biomasa

fitoplanctoénica por parte del zooplancton herbivoro.

Si bien se conocen los mencionados aspectos en relacion a los “eventos de aguas
claras”, la influencia del “lavado” en distintos procesos ecoldgicos tales como la
produccion primaria fitoplanctonica (produccion primaria, PP) o la produccion por
parte de las bacterias heterdtrofas (produccion bacteriana, PB) no habian sido estudiados.
De la misma manera, no existia informacion sobre el acoplamiento entre la produccion
primaria y bacteriana o la transferencia de carbono entre estos niveles troficos y al
zooplancton en relacion a tales eventos. Por ello, la primera parte de la presente tesis
tiene como objeto el estudio de estas cuestiones, de gran relevancia para mejorar el
conocimiento sobre el ciclo del carbono en lagos eutroficos y en ultima instancia el

funcionamiento ecolégico de los mismos.
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La compresion del funcionamiento ecologico de los lagos eutréficos requiere la
sintesis de una gran cantidad de informacion y de herramientas cuantitativas que permitan
integrar esta informacion y analizar simultdineamente multiples interacciones ecologicas.
En este contexto, los modelos ecologicos constituyen una herramienta de utilidad para
identificar los procesos fisicos y biogeoquimicos subyacentes a los problemas de
eutrofizacion y para disefiar planes de gestion efectivos que satisfagan los intereses
locales de tipo tanto ambiental como socioeconémico (Usaquén et al., 2012). La segunda
parte de la presente tesis tiene como objetivo desarrollar un modelo biogeoquimico
que reproduzca las interacciones que definen la dinamica del plancton y pueda ser
utilizado en un futuro como instrumento de gestion para la mejora del estado tréfico

de la Albufera de Valencia.

Los estudios que componen la presente tesis se han desarrollado en el marco del
proyecto de investigacion titulado “Modelizacion de la influencia de los pulsos de
flujo hidrico en la oligotrofizacion de los lagos someros. La Albufera de Valencia, un
caso de estudio” (CGL2009-12229), perteneciente al Plan Nacional de Investigacion
Cientifica, Desarrollo e Innovacion Tecnologica 2008-2011. Este proyecto se centrd
en el estudio de la ecologia del lago, y en concreto en la influencia de los “eventos de
aguas claras” sobre las comunidades planctonicas y la red trofica del lago, con el fin
de obtener informacion util para los gestores de los recursos hidricos de cara a una
mejora en la calidad del agua y el estado ecologico de la Albufera de Valencia.
Asimismo, esta informacion se aplico al desarrollo de un modelo funcional sobre el
lago, dirigido a mejorar el conocimiento de los lagos someros hipertroficos situados
en paises mediterraneos, que previsiblemente se veran afectados por el cambio

climatico.
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Produccion por parte del bacterioplancton heterotrofo en condiciones

hipertroéficas

La introduccién del concepto del bucle microbiano puso de manifiesto el relevante
papel de las bacterias heterdtrofas en las redes troficas acuaticas como eslabon entre la
materia organica disuelta (MOD) y el zooplancton. En concreto, este concepto
ilustraba como la MOD liberada en la produccion fotosintética fitoplanctonica, asi
como la procedente de la actividad y metabolismo de todos los organismos
planctonicos (alimentacion, secreciones, excreciones), de la descomposicion de éstos
(lisis celular, mortalidad) y de los materiales aloctonos, era consumida por las
bacterias y se transferia en forma de carbono organico particulado, bien directamente,
o bien a través de diferentes grupos de protistas, al zooplancton. De esta manera se
establecia una via de circulacion de carbono que se acoplaba a la red tréfica clasica
fitoplancton-zooplancton-peces, trasladando una parte adicional de carbono a los
niveles troficos superiores (Pomeroy, 1974; Williams, 1981; Azam et al., 1983; Sherr

& Sherr, 1988; Cole et al., 1988).

Desde la aparicion del concepto del bucle microbiano, se han estudiado distintos
procesos ecologicos relacionados con las bacterias heterotrofas que han ampliado el
conocimiento sobre su contribucion a la transferencia de carbono y energia en
ecosistemas acuaticos, y que han llevado a la formulacion de nuevas preguntas e hipotesis
en este contexto (Gasol et al., 2008). Por ejemplo, distintos estudios han sefialado que
a pesar de que la produccion bacteriana ha sido ampliamente estudiada en ecosistemas
acuaticos, la informacion disponible para lagos hipertroficos es escasa. En concreto, se
tiene un conocimiento limitado sobre la existencia de patrones de variacion diarios o
estacionales de produccion bacteriana y la contribucion de esta ultima al ciclo del
carbono en estos ecosistemas (Sommaruga & Robarts, 1997; Auer et al., 2004;

Tammert et al., 2005).
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Por otra parte, la gran diversidad de efectos de la luz solar sobre el bacterioplancton
ha planteado cuestiones de tipo metodoldgico como la eleccion de condiciones de luz
u oscuridad para la estima de la produccion bacteriana (Gasol et al., 2008; Ruiz-

Gonzélez et al., 2013).

Produccion primaria fitoplanctonica en condiciones hipertréficas

El fitoplancton desempefia un papel fundamental en las redes troficas acuaticas debido
a que constituye una fuente de alimento para niveles troficos superiores y a su vez
proporciona carbono organico disuelto a las bacterias heterdtrofas (Cole et al., 1982;
Baines & Pace, 1991). Los lagos someros en estado turbio se caracterizan por albergar
una elevada biomasa fitoplanctonica (normalmente integrada mayoritariamente por
cianobacterias coloniales y filamentosas), por lo que la disponibilidad de luz se limita
a una estrecha capa cercana a la superficie, restringiendo el crecimiento de los
macrofitos sumergidos, sus epifitos o del fitobentos. Esto convierte a la produccion
fitoplanctoénica en la aportacion mayoritaria al total de la produccion primaria del
ecosistema (Liboriussen & Jeppesen, 2003; Blindow et al., 2006). En consecuencia,
cabe esperar que las variaciones temporales a escala diaria y estacional de la
produccion primaria afecten de manera relevante las interacciones y transferencia de
energia entre el fitoplancton y las bacterias heterétrofas o el zooplancton (Kisand &
Noges, 1998; Kisand et al., 1998; Winter et al., 2004). Por ejemplo, la correlacion
entre la produccion primaria y la produccion bacteriana que tipicamente se observa en
los ecosistemas pelagicos, suele atribuirse a la utilizacion por parte de las bacterias del
carbono organico disuelto liberado por el fitoplancton, que se considerd la parte mas
importante del DOM en las primeras descripciones del bucle microbiano (Azam et al.,
1983; Bird & Kalff, 1984; Cole et al., 1988). No obstante, esta relacion parece
variar con el estado trofico del ecosistema, siendo estrecha en sistemas oligotroficos en

los que la disponibilidad de carbono organico disuelto (DOC) es limitada y débil en
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sistemas eutroficos con alta disponibilidad de DOC (Pugnetti et al., 2010). A este
respecto, es importante matizar que existen pocos datos referentes a la relacion entre la
produccion primaria y la produccion bacteriana en lagos hipertroficos o al efecto
potencial de factores con una componente estacional (e.g. cambios en la tasa de

renovacion de agua del lago) en esta interaccion.

Caracteristicas filtradoras de la comunidad zooplanctonica en condiciones
hipertroficas

Dentro de la cadena trofica acuatica, el metazooplancton representa el eslabon
principal entre los productores primarios y los niveles troficos superiores (a través de
la depredacion por parte de los peces zooplanctivoros), y a su vez entre el bucle
microbiano y la cadena trofica clasica (Azam et al., 1983). Ademads, en el contexto del
bucle microbiano, el metazooplancton desempefia un papel esencial proporcionando
materia orgénica disuelta a través de los desechos de alimentacion o “sloppy feeding”,
excrecion y particulas fecales, potenciando asi la envergadura de esta via (Meller et
al., 2005). Los lagos someros eutroficos, y en especial los lagos calidos (tropicales,
subtropicales y templados calidos) suelen presentan un ratio de biomasa de
zooplancton: fitoplancton bajo y normalmente estan dominados por cladoceros de
pequefio tamafio, copépodos y rotiferos (Oltra & Miracle 1984; Jeppesen ef al., 1997,
Havens et al., 2007; Meerhoff & Jeppesen, 2009). Esto se debe en parte a la habitual
ausencia de macrofitos, que implica que el metazooplancton carezca de refugio frente a
la depredacion por peces pero también a que, como se ha mencionado anteriormente, los
lagos ricos en nutrientes estan dominados por cianobacterias coloniales y filamentosas.
Estas especies son dificilmente ingeridas por grandes claddceros como Daphnia
magna debido a interferencias de tipo mecanicas en su modo de filtracion (DeMott et
al., 2001; Sahuquillo et al., 2007; Pannoso & Liirling, 2010), lo cual restringe su

crecimiento a periodos en los que la proporcion relativa de este grupo se reduce.
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Ademas, las cianobacterias pueden resultar toxicas para los cladoceros. Se ha
comprobado que diferentes extractos obtenidos a partir de Pseudanabaena tenuis,
resultan altamente nocivos para Daphnia magna 'y Ceriodaphnia dubia, reduciendo su
supervivencia, descendencia total, neonatos por puesta y numero de puestas (Olvera-
Ramirez et al., 2010). De hecho, en la actualidad, se esta investigando el potencial
toxico de las cianobacterias para los cladoceros en la Albufera de Valencia, y mas
concretamente, el efecto de cianotoxinas extraidas durante una floracion de Microcystis
aeruginosa en Moina cf. Micrura y Diaphanosoma lacustris (Nandini et al., en

revision).

Sin embargo, el fitoplancton no constituye la unica fuente de alimentacion para los
grandes cladoceros y en términos generales para el metazooplancton; numerosos
estudios han sefialado que las bacterias heterétrofas también son consumidas por
diversas especies de este grupo (Toth & Kota, 1997; Work & Havens, 2003; Miracle
et al., 2014). Este hecho comporta el planteamiento de cuestiones tales como cual es
la contribucion relativa del fitoplancton y las bacterias heterotrofas a la transferencia
de carbono al zooplancton en lagos hipertroficos (que en definitiva representa el
carbono disponible para niveles troficos superiores) o si esta contribucion exhibe
variaciones temporales asociadas a cambios de tipo estacional en factores bioldgicos o
ambientales como la composicion de la comunidad fitoplanctonica o en la
transparencia del agua (asociada esta ultima a cambios en la tasa de renovacion del

agua del lago).

Los modelos ecolégicos como herramienta de conocimiento y gestion de los

ecosistemas acuaticos: el caso de la Albufera de Valencia

Los modelos ecologicos, y en concreto los modelos biogeoquimicos mecanicistas,
ocupan una posicion central en la investigacion de los ecosistemas acuaticos por

constituir una herramienta clave para la comprension y descripcion cuantitativa de los
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mismos (Arhonditsis et al., 2006; Jorgensen & Bendoricchio, 2001). No sélo eso,
recientemente se ha destacado la relevancia que el conocimiento adquirido con modelos
de este tipo tiene para otras ciencias cognitivas (Arhonditsis et al., 2014). Los
modelos biogeoquimicos mecanicistas permiten esclarecer aspectos ecologicos que de
otra manera serian tecnologica o econémicamente inabordables y al mismo tiempo
constituyen un enlace predictivo entre las medidas de gestion y la respuesta de los
ecosistemas, proporcionando por tanto una base cientifica para las decisiones de
gestion medioambiental (Arhonditsis et al., 2006; Stow et al., 2009). En el marco de
los lagos someros eutroficos, los modelos ecoldgicos ofrecen por tanto un instrumento
para profundizar en el conocimiento de los procesos implicados en la eutrofizacion y
en ultima instancia facilitar su gestion. Este hecho se refleja en el extendido uso que
se ha hecho de estos modelos durante las ltimas décadas, comprendiendo una gran
diversidad de aplicaciones. Por ejemplo, se han desarrollado y aplicado diversos
modelos matematicos con el objetivo de representar la estructura ecoldgica de los
lagos someros eutréficos y explorar tanto los procesos subyacentes a los problemas de
eutrofizacion como a aquellos procesos implicados en la respuesta del ecosistema a
medidas dirigidas a la mejora del estado ecologico del lago (oligotrofizacion).
Jayaweera & Asaeda (1995) desarrollaron un modelo matematico con el fin de evaluar
el impacto de distintos escenarios (i.e. limitacion del fitoplancton por luz o nutrientes)
en las concentraciones de clorofila-a en la parte control y la parte biomanipulada del
lago somero eutréfico Bleiswijkse Zoom (Paises Bajos), mejorando asi el
conocimiento referente a los procesos de eutrofizacion y biomanipulacion en el
ecosistema. Asimismo, se desarrolld un modelo tridimensional para el lago somero
eutrofico Taihu (China) que puso de manifiesto la importancia de los factores
meteorologicos para la dinamica estacional del fitoplancton, y en general, proporcion6
nueva informacion sobre los procesos de eutrofizacion del lago (Mao et al., 2008). De la
misma manera, Liu et al. (2014), diseharon un modelo dirigido a evaluar la respuesta

del lago Dianchi (China) a variaciones en las cargas externas de nutrientes,
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aportes de agua y nivel de agua del lago, proporcionando asi resultados de utilidad

para la gestion efectiva de los problemas de eutrofizacion del mismo.

El caso concreto de estudio de la presente tesis, el lago somero hipertrofico de la
Albufera de Valencia, constituye un ejemplo de lago en “mal estado ecologico” de
acuerdo al esquema Ecoframe propuesto por Moss et al. (2003) en el contexto de la
Directiva Europea Marco del Agua (2000/60/CE). Esta situacion invita al desarrollo
de un modelo biogeoquimico que permita profundizar en el conocimiento ecologico
del lago, y .ue en definitiva, constitutya una herramienta de gestion fiable para la

restauracion del mismo.
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Objetivos

1. Comprobar la existencia de un patron diario de produccién bacteriana en

condiciones hipertroficas.

2. Evaluar la variabilidad estacional de produccion bacteriana en condiciones
hipertroficas, especialmente en relacion a cambios en la tasa de renovacion de agua

del lago.

3. Explorar la dinamica diaria de produccion primaria fitoplanctonica en condiciones

hipertroficas.

4. Evaluar la variabilidad estacional de produccion primaria en condiciones
hipertroficas, especialmente en relacion a cambios en la tasa de renovacion de agua

del lago.

6. Evaluar las variaciones estacionales en la contribucion relativa por parte del
fitoplancton y las bacterias heterotrofas a la produccion de biomasa en el lago y
comprobar si las producciones primaria y bacteriana estan acopladas a escala

estacional.

5. Evaluar las tasas de consumo de fitoplancton y bacterioplancton por la
comunidadzooplanctonica del lago en condiciones analogas a las naturales, durante per

1odos de dominancia versus no dominancia de cianobacterias.

6. Desarrollar un modelo biogeoquimico capaz de reproducir la interaccion entre los
procesos ecologicos que definen la dinamica estacional del fitoplancton la Albufera

de Valencia.

7. Utilizar el modelo para analizar la respuesta del fitoplancton a medidas potenciales
de restauracion del lago, en concreto, a la modificaciéon combinada de cargas

externas de nutrientes y tasas de renovacion de agua en el lago.
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Estructura de la tesis y descripcion de los capitulos que la

componen

Esta tesis consta de seis capitulos que se articulan en tres partes principales. La
primera parte se centra en distintos procesos ecologicos relevantes para el
conocimiento del ciclo del carbono en la Albufera de Valencia y comprende los
capitulos I, II y III. La segunda parte, que se recoge en el capitulo IV, tiene como
objetivo el desarrollo y aplicacion de un modelo biogeoquimico del lago que integra
los ciclos del carbono, nitrégeno y fosforo, asi como la dinamica estacional de ciertos
componentes bidticos del ecosistema (bacterias heterdtrofas y dos grupos de
fitoplancton: cianobaterias y no-cianobacterias). Por ultimo, la tercera parte incluye
una sinopsis global, recogida en el capitulo V, y finalmente, una discusion general de

los resultados, expuesta en el capitulo VI.

El nucleo de la tesis, integrado por las partes primera y segunda, se presenta como un
compendio de articulos publicados o en revision, de manera que cada capitulo esta

representado por uno de los articulos que se enumeran a continuacion:

Capitulo I. Onandia, G., Miracle, M.R., Blasco, C., Vicente, E. 2014. Diel and
seasonal variations in bacterial production in a hypertrophic shallow lagoon. Aquatic

Microbial Ecology, 72 (3): 255-267.

Capitulo II. Onandia, G., Miracle, M.R., Vicente, E. 2014. Primary production under
hypertrophic conditions and its relationship with bacterial production. Aquatic

Ecology, 48 (4): 447-463.
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Capitulo III. Onandia, G., Dias, J.D, Miracle, M.R. Zooplankton grazing on natural

algae y bacteria under hypertrophic conditions. Limnetica, en revision.

Capitulo IV. Onandia, G., Gudimov, A., Miracle, M.R., Ahronditsis, G. 2015.
Towards the development of a biogeochemical model for addressing the
eutrophication problems in the shallow hypertrophic lagoon of Albufera de Valencia,

Spain. Ecological Informatics, 26 (3): 70-89.

Capitulo I. Variaciones diarias y estacionales de produccion bacteriana

en una lago somero hipertrofico

El capitulo I consiste en un estudio sobre las variaciones diarias y estacionales de
produccion bacteriana en la Albufera de Valencia. Ademas, explora el efecto de la
realizacion de medidas de produccion bacteriana en condiciones de exposicion a
radiacion fotosintéticamente activa (PAR) frente a la practica mas extendida de
medidas realizadas en condiciones de oscuridad. El estudio engloba una serie de
experimentos realizados in situ que comprenden medidas de produccion bacteriana
heterotrofa realizadas en distintos momentos del dia en invierno, primavera y verano.
Este trabajo constituye la primera estimacion de produccion bacteriana del lago y
representa una importante aportacion al escaso conocimiento disponible sobre la
dinamica diaria y estacional de las bacterias heterotrofas y su contribucion al ciclo del
carbono en lagos hipertroficos. Asimismo, nuestros resultados aportan nueva
informacién de tipo metodologico de interés para el disefio de futuros estudios de

produccion bacteriana en ecosistemas acuaticos.
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Capitulo II. Produccion primaria en condiciones hipertréficas y su

relacion con la produccion bacteriana

El capitulo II consiste en un estudio sobre las variaciones diarias y estacionales de
produccion primaria en el lago. Ademas, en esta seccion se evalia el acoplamiento a
escala estacional entre la produccion primaria y secundaria bacteriana (estudiada en el
capitulo I). El estudio se basa en experimentos realizados in situ que comprenden
medidas de produccidn primaria realizadas en distintos momentos del dia en invierno,
primavera y verano (de manera simultanea a los descritos en el capitulo I). Nuestro
trabajo evalua por primera vez el efecto las fluctuaciones en el flujo de agua circulante
a través del lago en la produccion primaria en la Albufera de Valencia. De la misma
manera, nuestros datos constituyen la primera informacion disponible sobre el
acoplamiento entre la produccidon primaria y bacteriana en el lago, y contribuyen a
mejorar la comprension sobre las interacciones entre estos niveles troficos y su

contribucion relativa al ciclo del carbono en lagos hipertroficos.
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Introduccion

Capitulo III. Consumo de poblaciones naturales de algas y bacterias

por el zooplancton en condiciones hipertroficas

El capitulo I1I recoge un trabajo experimental sobre las caracteristicas de alimentacion
de la comunidad natural de zooplancton durante periodos caracterizados por la
dominancia versus no dominancia de cianobacterias, en los que dominaron
respectivamente, Daphnia magna y Bosmina longirostris. El estudio incluye dos
experimentos. En el primer experimento se evaliian las caracteristicas de alimentacion
de D. magna. En el segundo, se evaltan las caracteristicas de alimentacion tanto de B.
longirostris, como de la fraccion de zooplancton integrada por organismos de 50 — 100
pm y del total de la comunidad. En ambos casos, para la estima de las tasas de
filtracion se utilizaron suspensiones que contenian algas y/o bacterias heterdtrofas de
distinto tamaio obtenidas a partir del agua del lago y marcadas radioactivamente. Este
trabajo supone una aportacion a las escasas caracterizaciones de alimentacion de D.
magna y B. longirostris basadas en comunidades naturales de fitoplancton y
bacterioplancton y por tanto mejora el conocimiento ecologico de estas especies.
Asimismo, nuestro estudio pone de manifiesto la relevancia del bucle microbiano y la red
trofica clasica en la transferencia de carbono en la Albufera de Valencia durante
periodos con distinta tasa de renovacion, complementando los resultados referentes al

ciclo del carbono en lagos hipertroficos obtenidos en los capitulos I y II.
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Capitulo IV. Hacia el desarrollo de un modelo biogeoquimico para
abordar los problemas de eutrofizacion en el lago somero hipertréfico de

la Albufera de Valencia, Espaia.

El capitulo IV aborda el desarrollo de un modelo biogeoquimico del lago y su
utilizacién como posible herramienta de gestion para la mejora del estado trofico del
mismo. En primer lugar, hemos desarrollado un modelo que simula los ciclos del
fosforo y el nitrogeno, asi como la dinamica de dos grupos de fitoplancton
(cianobacterias y no-cianobacterias) y el bacterioplancton heterdtrofo. En segundo
lugar, hemos calibrado el modelo y examinado su capacidad para reproducir los
patrones planctonicos observados en el lago teniendo en cuenta la incertidumbre
asociada a las funciones externas de forzamiento (cargas de nutrientes de origen
terrestre, tasa de renovacion del lago, biomasa de zooplancton, etc...). En tercer lugar,
se ha realizado un analisis de sensibilidad para identificar los pardmetros mas
influyentes para la adecuada simulacion del fitoplancton. Finalmente, el modelo
calibrado se ha utilizado para evaluar la respuesta del fitoplancton a medidas
potenciales de restauracion; en concreto, la combinacion de cargas externas de
nutrientes y tasas de renovacion del lago modificadas. El modelo desarrollado permite
explorar los procesos fisicos y biogeoquimicos subyacentes a los problemas locales de
eutrofizacion y constituye una aproximacion al desarrollo de una herramienta de
gestion efectiva para el disefio de medidas dirigidas a mejorar el estado trofico de la

Albufera de Valencia.
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ABSTRACT: Diel and seasonal variations in bacterial secondary production (BP) were investi-
gated in the hypertrophic Albufera de Valencia (Spain) by measuring *H-leucine and *H-thymi-
dine incorporation rates (LIR and TIR). LIR and TIR were positively correlated. Seasonal variations
in the LIR:TIR ratio seemed to be related to dissolved organic carbon (DOC) availability, with
higher concentrations favoring protein synthesis. The light:dark ratio of the incorporation rates of
both radiotracers was close to 1. However, this ratio tended to be >1 when DOC was lower, hamely
in winter. A clear diel pattern in bacterial activity was found, with an increasing trend during the
night hours. The opposite diel pattern was observed for DOC. BP remained similar across seasons
but showed a decrease in late winter during a period of high water discharge through the lagoon
and concurrent minimum chlorophyll a concentrations. A comparison between hypertrophic sys-
tems aiming to explore the upper BP limit indicated that our BP estimates were considerably high

but did not surpass previous values in hypertrophic lakes.

KEY WORDS: Bacterioplankton production - Carbon flux - Shallow hypertrophic lake

INTRODUCTION

Heterotrophic bacterioplankton play a major role in
the carbon flux and nutrient cycling of aquatic food
webs (Azam et al. 1983). They are the main decom-
posers of organic matter and provide a link among
particulate detritus, dissolved organic matter, and
higher trophic levels (Cole et al. 1988). Bacterial sec-
ondary production (BP) has been widely studied
across aquatic systems, but there is limited informa-
tion about whether the existence of diel cycles de-
pends on the ecosystem trophic state. The dissolved
organic carbon (DOC) released by primary producers
constitutes an important energy source for hetero-
trophic bacteria (Baines & Pace 1991). Given the
light-driven diel variations in phytoplankton produc-
tion, the amount of photosynthetic release available
for heterotrophic bacteria likely fluctuates during the
day, thereby causing diel variations in BP. Various
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studies have described the occurrence of diel cycles
in oligotrophic waters {e.g. Kuipers et al. 2000, Winter
et al. 2004), where the linkage between autochtho-
nous DOC and bacterioplankton is clear. However,
no diurnal variations were found in mesotrophic shal-
low lakes in a study by Petrucio & Barbosa {2004), and
similarly, no evident diel pattern appears to exist in
eutrophic waters (Riemann & Sendergaard 1984).
The significant subsidies of allochthonous material
may be one plausible explanation for our inability to
distinguish the impact of autochthonous DOC on the
occurrence of diel cycles in productive waters (Gasol
et al. 1998). Even more profound gaps in our knowl-
edge exist in regard to the daily variations, the sea-
sonal patterns, and the general contribution of BP
production in shallow hypertrophic 'hypereutrophic’
lakes {Sommaruga & Robarts 1997, Auer et al. 2004,
Tammert et al. 2005), which typically represent the fi-
nal stage of eutrophication.
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From a methodological standpoint, an additional
controversial issue related to the causal association
between light availability for bacteria and BP is the
appropriateness of measurements obtained under
dark conditions. The importance of measuring BP
in the light has been emphasized in numerous
studies {e.g. Aas et al. 1996, Morédn et al. 2001).
More recently, the use of parallel incubations
under light and dark conditions when measuring
BP was strongly recommended (Gasol et al. 2008).
Further, the high diversity of sunlight effects on
leucine and thymidine bacterial incorporation rates
reported in the literature questions the earlier
assumed detrimental influence of light (Ruiz-
Gonzalez et al. 2013), and yet studies involving
light incubations are scarce, especially in fresh-
water ecosystems.

The hypertrophic Albufera de Valencia lagoon
(Spain) was selected to study the aforementioned
issues. This shallow lagoon located on the Mediter-
ranean coast shifted from a clear to a turbid state as
a consequence of intense eutrophication processes
that started in the 1960s, and resulted in the loss
of the macrophyte cover (Vicente & Miracle 1992,
Romo et al. 2005). In its present state, the lagoon
is hypertrophic, with a phytoplankion community
dominated by cyanobacteria. However, short ‘clear-
water' events occasionally occur in the winter, as a
result of the 'flushing’ experienced by the lagoon
during the draining of the surrounding flooded
paddies. These events are characterized by a dra-
matic decrease in water turbidity and total phy-
toplankton biomass, a reduction in the relative
contribution of cyanobacteria to the composition of
the algal assemblages, and the growth of large
cladocerans (Miracle & Sahuquillo 2002, Romo et
al. 2005). However, the response of heterotrophic
bacteria to these events remains unstudied to this
point.

The objectives of this work were mainly (1) to
assess the seasonal BP variability and, more specifi-
cally, to examine how closely BP follows the varia-
tions in water turbidity, and (2) to test whether there
is a clear diel pattern of bacterioplankton production
in hypertrophic lakes. The effects of light/dark incu-
bations on incorporation rates of *H-leucine and *H-
thymidine by heterotrophic bacteria were also inves-
tigated. Additionally, our study aimed to shed light
on the upper limit of BP in hypertrophic systems. In
doing so, we address a major knowledge gap by pro-
viding insights into the dynamics and contribution of
bacterioplankton to the carbon cycle in hypertrophic
lakes.
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MATERIALS AND METHODS
Study site and experimental design

Albufera de Valencia is a shallow, oligohaline (salin-
ity = 1%.) lagoon located on the Mediterranean coast,
15 km south of the town of Valencia (Spain). It covers
an area of approximately 24 km? and has a mean
depth of about 1 m. At present, Albufera de Valencia
is a turbid lake dominated by phytoplankton, predom-
inantly cyanobacteria (Vicente & Miracle 1992, Romo
et al. 2008). The lake is surrounded by an extensive
area of 223 km? used for rice cultivation, which was
formerly part of the lake. Numerous irrigation ditches
run through the area and end up in the lagoon, which
is separated from the sea by a sand bar 500 to 1000 m
wide. Three outlet channels with sluices connect the
lake with the sea and allow the regulation of the water
level according to the requirements for rice culturing.
This determines the hydrological cycle of the lagoon,
with a period of high water level during late autumn,
when the paddies are flooded but contain no culture, a
period of considerably high water flow during winter,
driven by the draining of the flooded area, a period of
low water renewal from May to September throughout
the rice growing season, and a secondary period of
moderately high water flow after harvest (end of Sep-
tember to October).

The study consisted of 2 sets of in situ experiments.
The first set comprised 4 experiments that aimed to
compare BP in winter versus summer conditions.
Experiments were carried out on 23 to 25 February
2011, 24 and 25 January 2012, 22 February 2012, and
2 and 3 August 2011 at 2 different times, namely
around noon and in the afternoon. BP was estimated
at 3 depths: 0.2, 0.8, and 1.1 m, applying both light
and dark incubations. The experiments took place at
a central location of the lagoon. The second set of
experiments aimed to study diel variations in BP and
comprised 2 diel cycles. BP was measured on the east
shore of the lagoon on 24 and 25 April and 7 and 8
May 2012 approximately every 4 h at a depth of
0.6 m. Water samples for all measured variables and
BP experiments were collected with a Ruttner hydro-
graphic bottle, except for those at 0.2 m, which were
collected with a jar, and kept in the dark and cold
until they were processed.

Limnological variables and bacterial enumeration

Water conductivity, pH, salinity, oxygen saturation
(0,%), and temperature were measured in situ with a
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WTW Multi 350i set. Secchi disk depth was also
recorded. Vertical profiles of photosynthetic active
radiation (PAR, pE m~ s7!) were obtained during
the experiments with a flat-faced quantum sensor
(LiCor Li-1000). For the determination of dissolved
inorganic nutrients and DOC, water subsamples
were filtered on glass-fiber filters (GF/F, Whatman)
upon arrival in the lab. Following the methodology
described in APHA (1992), soluble reactive phospho-
rus (SRP-P) was determined by the Murphy and Riley
method. Ammonia (NH,-N} was analyzed by the
indophenol blue method, and the cadmium reduction
method was used for the determination of both
nitrate and nitrite (NO;-N, NO,-N). Total nitrogen
and total phosphorus were measured using the
aforementioned methods for the respective dissolved
fractions (SRP-P and NO,-N/NO;-N), after unfiltered
samples underwent an acidic or alkaline digestion,
respectively. Alkalinity (Alk) was determined by the
Wattenber method. Total suspended solids {TSS) and
loss on ignition (LOI) were also determined as speci-
fied in APHA (1992). The inorganic fraction of sus-
pended solids was calculated by subtracting LOI
from TSS. Soluble DOC and total organic carbon
(TOC) were measured by high temperature combus-
tion with a Total Organic Carbon Analyzer (Shi-
madzu TOC-VCSH) as described in ISO (1997). A
standard solution of potassium hydrogen phthalate
diluted in Milli-Q water was used for calibration.
Chlorophyll a (chl a) concentrations were determined
from samples collected onto glass-fiber filters (GF/F,
Whatman). Filters were immediately placed inside a
glass vessel and stored at —80°C in the dark until they
were processed. Chl a was extracted in a 1:1 (v/v)
mixture of dimethyl sulfoxide (DMSQ) and 90%
acetone as described by Shoaf & Lium (1976) and
analyzed spectrophotometrically.

Samples for enumeration of bacteria were pre-
served in a mixture of paraformaldehyde and glu-
taraldehyde (100 g 1" wv and 0.5% final concentra-
tion, respectively) and stored at 4°C until they were
processed. Subsamples were filtered on black poly-
carbonate filters (0.2 pm, Millipore) and stained with
DAPI (final concentration 20 pg ml™) following a
modification of the protocol described by Porter &
Feig (1980). Micrographs were taken on an epifluo-
rescence microscope (Zeiss IT1I RS), and then bacterial
morphotypes were separately counted on them. Cell
volume was estimated based on measurements of
dimensions in these micrographs using the general
formula as in Sommaruga (1995). Cell carbon content
was then derived by applying a conversion factor of
0.2 pg C pym (Simon & Azam 1989).
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Bacterial *H-leucine and H-thymidine
incorporation experiments

Leucine and thymidine incorporation rates (LIR
and TIR) were measured by the *H-leucine (Kirch-
man et al. 1985) and the *H-thymidine (Fuhrman &
Azam 1982) methods, respectively, following the
modification of the protocol described by Smith &
Azam (1992). Prior to water collection, L-[3,4,5-°H
(N)]-Leucine (Perkin Elmer; specific activity 3.7 to
5.56 TBq mmol™!) was added to Eppendorf vials to
obtain a final concentration of 10 nM. Thymidine,
[Methyl-*H] (Perkin Elmer; specific activity 2.59 to
3.33 TBq mmol™') at a final sample concentration of
5 nM was added to another set of vials. The vials
were kept in the cold and dark until the beginning of
the incubations. All experiments started immediately
after water collection. For each depth and radio-
tracer, the collected water was distributed into 2 sets
of 5 Eppendorf vials (sample volume 1.2 ml), each
comprising 4 replicates plus a formalin-killed control.
Each set of vials was then placed in a PAR-transpar-
ent or in an opaque Winkler bottle filled with water
from the corresponding depth and hung from a buoy
with a rope at the sampling depth. For the diel cycle
experiments, only the PAR-transparent incubations
were performed using 6 replicates plus 1 control.
Incubations lasted 1 h in winter and spring or 45 min
in summer and were stopped with 120 pl of ice-cold
50% (6% final concentration) trichloroacetic acid
(TCA) and stored in ice until processed. In the lab,
both samples and controls were centrifuged and
aspirated, and the remaining pellets were rinsed
with 1 ml of 5% ice-cold TCA. The samples were
centrifuged and aspirated again, and 1 ml of scintilla-
tion cocktail (Sigma-Fluor (TM) High Performance
LSC Cocktail, for aqueous samples, 54023) was
added to the vials. Radioactivity of samples and
radiolabeled solutions was measured with a Perkin-
Elmer LSA Tri-Carb 2810TR liquid scintillation
counter, and LIR and TIR were subsequently calcu-
lated. Incubation times were determined by time
courses, which showed that LIR and TIR increases
were linear for at least 1 h. *H-thymidine and *H-
leucine saturation courses were also performed. The
obtained LIR and TIR were fitted to the hyperbolic
function of Michaelis-Menten kinetics by iterative
least-squares nonlinear regression analysis. Based
on this regression, we verified that 5 and 10 nM
corresponded approximately to the half-saturation
concentration for *H-thymidine and *H-leucine,
respectively. The results therefore show that our
experiments were performed at half-saturation con-
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centrations (i.e. data on LIR and TIR presented
throughout the paper were obtained at half-satura-
tion concentrations). For this reason and exclusively
for the estimation of BP, the obtained TIR values
were multiplied by a factor of 2 to approximate
them to those obtained at saturating levels. BP was
calculated afterwards by applying a theoretical con-
version factor of 2 x 10'% cell mol™ of incorporated
3H-thymidine (Ducklow & Carlson 1992) and then
multiplying by a mean cell carbon content value
derived from the biovolume empirically obtained for
each sample. Hourly areal bacterial production
(HBP) was estimated by the trapezoidal method.
Daily areal bacterial production (DBP) was calcu-
lated from the weighted average of HBP values at
different day times.

Statistical analyses

Normality of data and homogeneity of variance
were checked with Kolmogorov-Smirnov and Lev-
ene's tests, respectively, before data analysis. One-
way ANOVA, Kruskal-Wallis, or Mann-Whitney tests
were used to analyze significant differences (p <
0.05) in the measured variables with depth, light
treatments, samplings times, or dates. Significant dif-
ferences were further explored using post hoc analy-
ses {Tukey b-test). Correlation between variables
was estimated with Pearson's correlation coefficient
(r). All statistical analyses were performed using
SPSS Statistics 20.0 software.

RESULTS

Environmental variables, bacterioplankton
abundance, and biomass

Water conductivity varied across experimental
dates, being highest in February 2012. Water trans-
parency was higher in winter and lower in spring as
reflected by Secchi depth and chl a (Table 1). Chl a
was in the range of hypertrophic lakes and displayed
important seasonal variations, with spring values
being up to 5 times higher than the minimum
observed in February 2012. The water column was
well mixed with pH, temperature, and conductivity
values that did not vary by more than 3 % with depth.
Inorganic nitrogen showed great seasonal variahility,
with high winter concentrations that decreased in
spring and became distinctly lower in summer. TP-P
and SRP-P concentrations also varied, showing
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higher values during spring and lower values in sum-
mer. DOC and TOC were higher in summer than on
the other sampling dates (Table 1).

Bacterial abundance and biomass are shown in
Table 1. Bacteria are grouped as (1) filamentous
bacteria, with volumes up to 5.57 pm* and in some
cases longer than 50 pm, (2) small cocci (cell dia-
meter <0.6 pm and cell volume <0.1 pm®), and (3)
‘other bacteria," which included cocci (diameter 0.6—
1.5 pm), bacilli (length 1-2.6 pm), and curved bacte-
ria (length 0.7—4 pm). Since bacterial aggregates only
appeared sporadically (i.e. more than 99% of bac-
teria present were free-living organisms), particle-
attached bacteria were not taken into account
Hence, in this study, the term bacterial abundance
refers to free-living hacterial abundance. Although
filamentous bacteria represented only 3 to 13% of
bacterial abundance, they amounted to as much as
78% of total bacterial biomass in both January and
April 2012, averaging 60 % in the other samplings. In
contrast, small cocci were the most abundant group
in all experiments, representing 44 to 64 % of total
abundance, but only a small portion of total biomass.

Bacterial abundance was fairly homogeneous
across all experiments, {p > 0.05, ANOVA), whereas
bacterial biomass displayed important variations. In
both January and April 2012, bacterial biomass was
significantly higher than in the other samplings (p <
0.05, ANOVA). On the other hand, bacterial biomass
was significantly lower in May 2012 than on the other
sampling dates (p < 0.05, ANOVA). Further ANOVA
comparisons performed for individual bacterial mor-
photypes showed that the biomass of filamentous
bacteria was significantly higher both in January and
April 2012 (p < 0.05, ANOVA) and significantly lower
in May 2012 (p < 0.05, ANOVA). In contrast to bacte-
rial hiomass, bacterial abundance reached its mini-
mum in January 2012,

During the diel cycle experiments, bacterial bio-
mass was higher towards the end of the night. In
May, variations were greater than in April (coeffi-
cients of variation of 21 and 11 %, respectively), with
values after midnight twice as high as those observed
in early morning. In May, bacterial abundance fol-
lowed a diel pattern similar to that observed for
incorporation rates, evidenced by its significant cor-
relation with LIR r=0.98, p<0.01,n=6)or TIR {r =
0.88, p < 0.05, n = 6). During both cycles, bacterial
biomass was positively correlated to NO4-N (r = 0.8,
p <001, n=11), NO)-N (r =07, p < 0.05, n =12)
and negatively correlated to DOC {r =-0.82, p < 0.01,
n =12), NH;-N (r = -0.75, p < 0.01, n = 12), and SRP
(r=-0.76, p < 0.01,n = 11).
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Table 1. Mean + SD of physicochemical and biological parameters during the experiments, showing significant differences

("p<0.05 ""p<0.01, **p < 0.001;, ANOVA/Kruskal-Wallis test) between experimental dates. Max: maximum value recorded

during a sampling month.%: percentage contribution of each morphotype to bacterial biomass. TN: total nitrogen; SRP:

soluhle reactive phosphorus; TP: total phosphorus; LOIL loss on ignition; TSS: total suspended solids; TSS -LOI: inorganic
fraction of suspended solids

2011 2012 p
February August January February April May
Temperature (°C) 147 +0.22 283+073 11.5+044 108086 19.26 +0.97 212+1 i
Secchi depth (m) 050002 035001 045004 055005 0.23£003 0.25 -
Conductivity (uS cm™) 1643+ 1.6 1894 + 14.2 1632+£44 201554 1774 + 60 1656 £ 10 **
O2% wox 145 141 152 137 197 181 M
PH s 8.65 8.98 8.8 878 9.48 10.05
Alkalinity (mg 1) 367+3.1 16107 347+06 44007 148+14 12611 **~
NOs-N (ng I'}) 1957 + 81.8 1.62° 940 + 7.8 3066° 10296+ 195 3786+ 157 **
NO,-N (pg 1™ 1143+23 1.1 357 +26 125° 566=x41 0416 **
NH,-N (ng 1) 411+ 15 5.89° 403+5 41.6° 395+ 17 1408+53 *
TN-N (ng 1I}) 4049 + 353 32132 3364 + 2 54767 5275+ 211 4869 +329 **
SRP (ug 1) 0.83+0.8 3.87° 285+ 1.7 2.16° 37+1 16577 *
TP-P {ug 1) 136 + 21 106° 122 +4 130° 348 + 29 272+ 15 **
LOI (mg 17") 25.1+3 55.9° 30+08 207+038 61+3 62+3 't
TSS-LOI (mg 1) 163+ 5 13.2° 133 +3 56+2 38+ 14 38+5 vt
Dissolved organic F7+£02 121+06 7.7+01 78+01 7+0.1 8§+03
carbon (mg 17"
Total organic carbon 135+1.2 179+13 128+ 0.7 13.0+08 144+09 147+07 **~
{mg 1)
Chlorophyll a (pg 171) 102+ 9 113 £ 10 121 £ 4 64+ 1 315+ 17 3015 e
Unicellular bacterial abun-  30.1+£5.3 245+21 20979 224+24 265+ 1 254+27 NS
dance (10° cells ml™)
Filament abundance 1.8+£03 2905 25+04 1.6+03 31+04 1890 £ 606 **°
(10° filaments ml™!)
Bacterial biomass (mg C1"') 2.30+0.25 2.46 £+ 037 304036 231024 3.03+032 16303 -~
% Small cocci (D < 0.6 pm) 16 +4 101 7x2 11+2 111 22=11
% Caccl Tx2 61 72 Fx2 5+1 7x1 M
% Bacilli 91 21«1 8=x1 16+ 3 8x1 18=1 *
% Curved bacteria S5+1 3=x1 3+07 4+07 2+04 4+1 M
% Filamentous bacteria 63+6 60 + 2 76+ 2 62+ 11 74+3 50+ 10 M
“Unique measurements performed on 5 August 2011 and 23 February 2012, respectively

Incorporation rates

LIR and TIR showed only moderate changes across
experimental dates. Variations did not reflect a sea-
sonal pattern, although in February 2012, a decrease
was observed during a period of high water dis-
charge through the lagoon and minimum chl a con-
centrations. LIR ranged from 49 to 391 pmol 1" h™!
(mean + SE = 201 + 4.4, n = 208), whereas TIR ranged
from 13 to 62 pmol I h™, (31 = 0.6, n = 217). The
overall correlation between LIR and TIR when con-
sidering all experiments was significant (r = 0.62, p <
0.001, n = 60).

No clear pattern of LIR or TIR arose with depth.
Nevertheless, LIR and TIR at 0.2 m were repeatedly
higher than at 0.8 and/or 1.1 m (p < 0.05, Kruskal-
Wallis test) (Fig. 1). Only differences between light
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and dark incubations at 0.2 m are shown in Fig. 2,
given the low light intensity recorded at the other
depths. Although both LIR and TIR were generally
higher in the light than in the dark, significant differ-
ences were only obtained in some light to dark com-
parisons, and these differences were small. Charac-
teristically, no significant differences were found in
summetr.

The average light to dark ratio at 0.2 m for LIR was
1.09 + 0.08 and showed no correlation with any of the
measured parameters. Interestingly, when consider-
ing data from all depths, the overall light to dark ratio
for LIR (average = 1.09 £ 0.2) was positively corre-
lated to NH,-N (r = 0.54, p < 0.05, n = 14). At 0.2 m,
the average light to dark ratio for TIR was 1.07 + 0.08.
This ratio was negatively correlated with PAR (r =
-0.75, p<0.05, n=238) and with T (r = -0.74, p < 0.05,
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Fig. 1. Incorporation rates of *H-leucine {(LIR) and *H-thymi-

dine {TIR) at 3 depths. Plotted data are mean values from all

incubations {light and dark) at each depth. Error bars repre-

sent standard error. Significant differences between depths

{p < 0.05, Kruskal-Wallis test) are indicated by asterisks:
*p<0.05 p<0.01, **p < 0.001

n = 8). When considering data from all depths, the
overall light to dark ratio for TIR was negatively cor-
related to DOC (r = -0.45, p < 0.05, n = 24).

Diel cycle experiments

Bacterial incorporation rates showed a diel pattern
during both cycles characterized by an increase

throughout the night followed by a marked decrease at
sunrise (Fig. 3). This pattern was far more apparent in
April, as reflected by the higher LIR and TIR coeffi-
cients of variation (Fig. 3). It is noteworthy that DOC
displayed an obvious diel pattern during both cycles
that opposes those found for LIR and TIR (Fig. 3). Sig-
nificant differences between sampling times were
found for both LIR and TIR and in both cycles {Kruskal-
Wallis, p < 0.001). In April, further post hoc analyses
showed that LIR and TIR during night experiments
were significantly higher than at 18:00 and 08:30 h.
Moreover, they were higher at 14:00 h than at the other
times. In May, additional post hoc analyses showed
that both LIR and TIR were higher at 05:00 h than
at the other times, and LIR was significantly higher
during hours of darkness than during daylight. Diel
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Fig. 2. Incorporation rates of *H-leucine (LIR) and *H-thymidine (TIR) at 0.2 m. Error bars represent standard deviations. Sig-
nificant differences between light and dark incubations {p < 0.05, ANOVA test) are indicated by asterisks: *p <0.05, **p < 0.01
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variations in LIR and TIR practically paralleled each
other in both cycles (Fig. 3), as shown by the strong
correlation between LIR and TIR (r = 0.89, p < 0.001,
n = 12), although changes in TIR were appreciably less
distinct than in LIR, which varied over a wider range.

Relationship between LIR and TIR

During the winter and summer experiments, the
average LIR:TIR ratio was 6.39, and most values were
close to this number, although in the experiments
performed in summer and in the morning in Febru-
ary 2011, the ratio displayed wider variability
(Fig. 4a). No significant differences in the LIR:TIR
ratio were found between depths or light treatments
(p > 0.05, ANOVA), but when the experimental dates
were compared, the ratio in the summer afternoon
experiment was significantly higher (p > 0.001,
ANOVA). The LIR:TIR ratio in light-incubated sam-
ples was positively correlated with T {r = 0.56, p <
0.01, n =24), pH (r=0.68, p < 0.001, n = 24), and DOC
(r=061p<0.01 n=24)

During the spring experiments, the LIR:TIR ratio
averaged 3.6 (SD 0.55) and 3.2 (SD 0.28) in April and
in the May cycles, respectively, and did not differ sig-
nificantly between both months. The LIR:TIR ratio
showed only small variations throughout the diel
cycle, with coefficients of variation of 15 and 8% in
April and in May, respectively. Interestingly, the
LIR:TIR ratio showed the same diel pattern in both
cycles (Fig. 4b), with an increase after sunset and

higher values during the night hours. When winter,
spring, and summer data were pooled, a positive cor-
relation was found between the LIR:TIR ratio and
DOC (r=0.68, p < 0.001, n = 36).

Bacterial production

BP varied from 5 to 20.6 mgC m™ h™'. Because
mean depth at Albufera is approximately 1 m, HBP
was rather similar to BP. HBP did not display im-
portant seasonal variations (Fig. 5). Maximum values
were observed in April 2012, whereas minimum
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Fig. 5. Hourly areal bacterial production (HBP). The chrono-
logical order of April sampling timnes has been modified in
order to obtain a comparable sequence between months
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values concurred with the lowest values of chl a and
the highest water transparency in February 2012.
During the winter-summer experiments, BP was pos-
itively correlated to chl a (r = 0.47, p < 0.005, n = 24).
During the diel cycle experiments, BP was negatively
correlated to DOC (r = -0.68, p < 0.05, n = 12) and
NH4-N (r = -0.61, p < 0.05, n = 12). BP was signifi-
cantly higher in April than in May (p < 0.01, n = 12,
Mann-Whitney).

DISCUSSION
Bacterioplankton abundance and biomass

Bacterial abundance was very high but within the
range typically registered in the literature for hy-
pertrophic lakes. In accordance with our results of
approximately 22-32 (x 10%) cells ml™!, values of 1-30
(x 10°) cells ml~! were found in a study including 55
highly enriched lakes (Auer et al. 2004). Sommaruga
(1995) reported values which were higher in summer
(up to 20 x 10° cells ml™'), but in contrast to his find-
ings, in our work bacterial abundance remained
practically unchanged across seasons. We afttribute
the considerable bacterial abundance to the high tur-
bulence characteristic of this large shallow lagoon,
which favors sediment resuspension and thereby the
return of nutrients to the water column, resulting in a
high nutrient availability for bacteria. This is indi-
cated by high LOI and TTS - LOI values, but also by
the high nutrient concentrations and the low Secchi
values observed {Table 1). Similar conclusions were
suggested for the Neusiedlersee (Austria) by Dokulil
(1984).

The attached:free-living bacteria ratio was low
when compared to other hypertrophic lakes {Pedrés-
Alié & Brock 1982, Torréton et al. 1994). This might
be explained by the fact that in Albufera, algae are
the major contributors to seston (G. Onandia et al.
unpubl. data) and, thus, the amount of particulate
detritus to which bacteria can be attached is small. In
this respect, Albufera contrasts with other productive
systems, where particulate detritus in the form of
dead organic matter has been found to surpass par-
ticulate organic matter present as living material
(Wetzel et al. 1972).

Bacterial biomass(1-3.6 mg C 1”') was greater than
the values of 74 and 563 pg C 1I"! reported by Auer et
al. (2004) and Chrost et al. {2000), respectively, and
exceeded the range of 80-443 pg C 17 described
by Sommaruga (1995) because of large cell volumes.
In our study, bacterial community mean cell volumes
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ranged from 0.18 to 0.76 pm® due to the permanent
presence of filamentous bacteria. Seasonal variations
in bacterial biomass were caused mainly by differ-
ences in the proportions of this group. The high bac-
terial cell volumes observed in winter agreed with
findings from Lake Rodé in Uruguay (Sommaruga &
Psenner 1995), where cell volumes were inversely
correlated to water temperature and there was a sim-
ilar proportion of filamentous bacteria (4.5-16 %) to
our study (3-13 %).

Incorporation rates oi radiotracers

Variations in LIR were greater than those in TIR, in
accordance with ohservations in meso-eutrophic Lake
Constance (Germany) and in the north-western Medi-
terranean Sea (Simon 1994, Gasol et al. 1998). Because
LIR and TIR were estimated at half-saturation concen-
trations, the given values roughly correspond to half of
those to be attained at saturating levels. Jorgensen
(1992) stressed that natural leucine concentrations may
influence the measured incorporation rates in eutrophic
lakes due to extracellular isotope dilution. Using satu-
ration leucine concentrations of 100 nM, that author
obtained incorporation rates of 200 to 1450 pmol 1" h™!
in Lake Bagsvaerd and 70 to 225 pmol I"! h™! in Fred-
erikborg Castle Lake, located in Denmark. Simultane-
ous measurements performed with 10 nM leucine con-
centrations yielded LIR of 20 to 125 pmol I"* h™! in the
latter lake. Qur LIR values (49-391 pmol I"' h™") were
generally lower than reported values for highly en-
riched lakes such as the shallow eutrophic Lake Layrac
in France, with 1203 pmol 1! h™!) Petit et al. 1999) or
Lake QOglethorpe in the USA, with 600 to 6000 pmol 1~
h™! (McDonough et al. 1986).

TIR (13-62 pmol I"! h~!) agreed with values previ-
ously reported for eutrophic lakes such as Frederiks-
borg Castle and Bagsvaerd (Jorgensen 1992), where
values were up to approximately 60 pmol 1"' hl
Likewise, Petit et al. (1999) observed 25.6 pmol 1"t h?
in Lake Laryac, and McDonough et al. (1986) found 1
to 40 pmol 1! h™! in Lake Oglethorpe. However, the
thymidine concentrations used in our work were
lower than those (10-20 nM) used in the aforemen-
tioned studies (with the exception of lake Laryac,
5 nM) and in other hypertrophic systems such as
Lake Verevi in Estonia and Lake Szymon in Poland
(Chrost et al. 2000, Tammert et al. 2005).

Contradictory results of hoth light stimulation and
inhibition on the incorporation rates of radiotracers
have been documented (Gasol et al. 2008, Ruiz-
Gonzalez et al. 2013), indicating a complex relation-
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ship between PAR and BP. Research of the effects of
natural solar radiation in hypertrophic lakes is very
limited, but numerous studies have been performed
in the ocean and in less enriched freshwater systems.
Studies performed in the southwest lagoon of New
Caledonia showed that both PAR and PAR plus dif-
ferent fractions of ultraviolet radiation inhibited TIR
(Conan et al. 2008, Rochelle-Newall et al. 2008). Lin-
dell et al. (1996) described inhibition or no effect of
sunlight on LIR in 5 oligotrophic lakes in southern
Sweden, and inhibitory effects of full solar radiation
on LIR and TIR were described in a mesotrophic estu-
ary in Florida (Aas et al. 1996), which in part might
have been due to ultraviolet radiation. However,
higher TIR under light than under dark conditions
were observed in a hypertrophic lake (Sommaruga &
Robarts 1997). Similarly, enhanced LIR and TIR under
artificial light were found in littoral sea waters (Ruiz-
Gonzalez et al. 2012). In the present study, in which
only PAR was taken into account, both LIR and TIR in
the light were generally slightly higher than in the
dark, in accordance with the findings of Sommaruga
& Robarts (1997) and Ruiz-Gonzalez et al. (2012).
Nonetheless, our results indicate a possible interac-
tion between light and other parameters. Nutrient
availability has been highlighted by previous studies
in the ocean (Moran et al. 2001) and seems to play an
important role in amino acid uptake in Albufera de
Valencia given the positive correlation found be-
tween the light:dark ratio of LIR and NH,-N. More-
over, a negative correlation was found between the
TIR light:dark ratio and variables with higher values
in summer such as DOC. No significant differences
between light treatments were found for any of the
radiotracers in summer, whereas some significant dif-
ferences were observed during winter experiments.
The results suggest that light influence on incorpora-
tion rates is not detected when DOC concentrations
are very high but it may interfere when DOC is lower.
A possible underlying mechanism cited in a recent
review {Ruiz-Gonzélez et al. 2013) is the indirect en-
hancement of bacterial activity in light-incubated
over dark-incubated samples through higher phyto-
plankton extracellular organic release availability.

Diel cycle experiments

Our results indicate that in Albufera de Valencia,
diel changes in BP are related to the availability of
DOC. As BP increases, DOC is depleted from the
water column, yielding a negative correlation be-
tween these variables. If we consider that given the
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extremely high primary production in the lagoon in
spring (G. Onandia et al. unpubl. data), autochtho-
nous DOC very likely overshadowed the contribution
of allocthonous DOC to the DOC total pool; this rela-
tionship suggests that BP is dependent upon the
extracellular organic release from phytoplankton.
Significant correlations between BP and NH,-N,
NO;-N, or SRP-P were also observed, but it is difficult
to exclusively attribute this relationship to bacterial
activity, given the tight interplay between these
nutrients and other biological food web components
such as primary producers and zooplankton.

Diel cycles in BP have been observed in other
eutrophic lakes. Diurnal variations were reported for
the hypertrophic Lake Verevi, with highest values in
the afternoon (Tammert et al. 2005), although no
night measurements were performed in this study. In
agreement with our results, higher BP towards and
during the night has been found in several eutrophic
shallow lakes (e.g. Bagsvaerd, Vortsjarv, and Bietri,
Jargensen 1992, Torréton et al. 1994, Kisand et al.
1998) and in the deep meso-eutrophic Lake Con-
stance during the spring bloom (Simon 1994). In the
latter study, a peak in leucine-estimated BP at noon
was observed in accordance with our observations
during the April diel cycle. However, the same
author found inconsistent diel cycles of bacterial
activity after the decline of the spring diatom bloom,
coinciding with previous observations in eutrophic
waters (Riemann & Sendergaard 1984).

Relationship between LIR and TIR

BP has been extensively measured with 3H-thymi-
dine and to a lesser degree with *H-leucine, whose
incorporation reflect DNA and protein synthesis,
respectively. The combined use of both radiotracers
constitutes an assessment tool for the reliability of BP
estimates, providing independent BP values (Kirch-
man et al. 1985, Chin-Leo & Kirchman 1990, Franco-
Vidal & Moran 2011). Therefore, the significant cor-
relation found between LIR and TIR verifies the
reliability of the measurements performed in this
work. The incorporation ratio of LIR to TIR reflects
the growth state of the bacterial community (Chin-
Leo & Kirchman 1988, Hoppe et al. 2006). In bal-
anced growth conditions, the LIR:TIR ratio is expec-
ted to be constant (GGasol et al. 1998). The correlation
found hetween LIR and TIR, and the relative con-
stancy of the LIR:TIR ratio within seasons, suggests
that synthesis of DNA and proteins were coupled.
Nonetheless, the wider variability observed during
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some samplings possibly indicates changes in bacte-
rial growth state. We found a positive correlation of
the LIR:TIR ratio with temperature, which has been
found to modulate this quotient in different aquatic
systems, although not always in the same way.
Whereas an inverse relation was described during a
seasonal study in mesotrophic Lake Paralepoup in
France (Petit et al. 1999) and during temperature
manipulation experiments (Shiah & Ducklow 1997), a
positive relation was found in the ocean (Longnecker
et al. 2006) and in a range of marine and freshwater
systems (Tibbles 1996).

The high correlation found between LIR and TIR
along diel cycles indicates balanced growth of the bac-
terial community during spring. Changes in the LIR:
TIR ratio were small, meaning that at the short time
scale at which experiments were done, no shift in bac-
terial growth rate took place. However, though small,
the similar diel pattern changes in the LIR:TIR ratio
observed along both diel cycles suggest that during
sunset, protein synthesis is slightly favored over DNA
synthesis. Few studies involving the simultaneous use
of both radiotracers during diel cycles are available in
freshwater ecosystems, but it is noteworthy that a sim-
ilar increase in the LIR:TIR ratio towards the evening
was found in Lake Bagsvaerd (Jorgensen 1992) and in
Laguna Madre, a hypersaline, shallow coastal lagoon
located in Texas {Chin-Leo & Benner 1991).

Seasonal variations in the LIR:TIR ratio seemed to
be related to DOC availability, with higher concen-
trations of DOC favoring protein synthesis. These
results contrast with the hypothesis that bacteria tend
to allocate more resources into biomass accumulation
under adverse environmental conditions {Petit et al.
1999). Even though our LIR:TIR ratio values (1.7-14)
should be interpreted as an approximation, given
that LIR and TIR were measured below saturating
concentrations, they are close to the average found
when considering a large range of aquatic systems:
7.0-9.5 (Servais 1992) and to the value of 9.1 reported
for a eutrophic Danish lake (Riemann & Bell 1990).

Bacterial carbon production

BP values plotted in Fig. 5 should be considered as
rough estimates due to the uncertainties in the con-
version of our TIR data into BP (i.e. we did not work
at thymidine saturating concentrations, and a theo-
retical conversion factor was applied for the estima-
tion of produced cells from TIR). The conversion
factor of 2 x 10'® cells mol™' of incorporated *H-thymi-
dine (Ducklow & Carlson 1992) used in the present
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study has been widely used in the literature and
more specifically in other hypertrophic lakes, such as
Lake Verevi (Tammert et al. 2005). This conversion
factor is close to the range of 1.9 to 2.2 cells mol™!
obtained for a Swedish eutrophic lake (Bell et al.
1983), the average value of 2.15 x 10'® cells mol™
observed for freshwater bacteria (Smits & Riemann
1988), and the value of 2.2 x 108 cells mol~! obtained
in the eutrophic Little Crooked Lake in Indiana
(Lovell & Konopka 1985). However, it should be
noted that empirically derived conversion factors
have been seen to vary temporarily and in relation to
environmental aspects, such as nutrient concentra-
tions, highlighting the importance of specific experi-
mental determinations (Calvo-Diaz & Moran 2009).
Therefore, future studies involving the estimation of
empirical conversion factors are needed in order to
more accurately quantify bacterial carbon production
in this particular ecosystem. Nonetheless, since cell
carbon content was based on bacterial biovolume
calculated from microscopic observations for each
experimental date, bacterial shape and biovolume
were specifically addressed in our BP calculations. In
spite of the mentioned uncertainties, the obtained
HBP values (5.4-18.8 mg C m™* h™!) were close to the
range of 0.62 10 11 mg C m? h™! reported by Kisand et
al. (1998) and to the values found by Petrucio & Bar-
bosa (2004) in shallow Lake Carioca in Brazil (5.7 mg
C m™? h™Y). DBP (186-390 mg C m™% d™!) was also
comparable to the values of 19.8 to 422 mg C m™* d™!
and 354 mg C m~2 d™' observed in the hypertrophic
Lakes Humboldt (in Canada) and Verevi, respec-
tively (Robarts et al. 1994, Tammert et al. 2005). Sim-
ilarly, daily volumetric BP (154-706 mg C m™ d™})
was close to the range of 217 to 796 mg C m™ d'
reported for Lake Szymon (Chrost et al. 2000) and
similarly agreed with estimations in Lake Rodé
(72-1071 mg C m~ d~!, Sommaruga 1995).

In conclusion, no major seasonal variations in BP
were observed, in contrast with the important
changes typically experienced by the phytoplankton
community along the annual succession. However, a
distinct PB decrease was observed as flushing clari-
fied the water in late winter (indicated by a chl a min-
imum in February 2012), which was followed by a
marked rise in spring, when chlorophyll peaked. We
found an evident BP diel pattern in hypertrophic con-
ditions, and this pattern was coupled to variations in
DOC, suggesting a possible dependence of bacterio-
plankton on primary production. In view of the val-
ues reported in the literature, we can conclude that
BP was high, although it did not surpass previous
measurements in hypertrophic systems.
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Abstract

The grazing characteristics of the natural zooplankton community during the end of
winter/onset of spring and mid spring, characterized by non-cyanobacteria vs
cyanobacteria dominance, were studied in the shallow hypertrophic Albufera de
Valencia (Spain). Clearance rates (CR’s) of Daphnia magna, the dominant species in
the end of winter/onset of spring, were low, very likely as a consequence of the high
abundance of filamentous cyanobacteria in the lake. CR’s were nearly equal for
phytoplankton and bacteria, corroborating the unselective feeding of daphnids.
Bacteria supplied 41% of the ingested planktonic carbon by D. magna, and this
carbon was assimilated with the same efficiency as that provided by phytoplankton.
This suggests a strong coupling between the microbial loop and the classical grazer
trophic web during the end of winter/onset of spring in the lake. CR’s of Bosmina
longirostris, the dominant species in mid spring, were low, probably because food
concentrations were well above the incipient limiting level. CR’s were higher for
algae 1-15 pum than for bacteria < 1 uwm, indicating positive selective feeding toward
larger cells. Algae sized 3-15 um provided most of the ingested planktonic carbon by
B. longirostris. Similarly, when regarding the total mid spring zooplankton
community, phytoplankton contributed with 75% of the ingested planktonic carbon.
This suggests that during periods of cyanobacteria dominance, there is a weak
coupling between the microbial and classical trophic webs, and consequently the
microbial loop contributes poorly to energy transfer to higher trophic levels (fish).
Finally, grazing consumed a negligible proportion of the standing stock of bacteria
and especially of phytoplankton biomass during the two studied periods, which
highlights the reduced ability of zooplankton to control phytoplankton growth in
hypertrophic systems.
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Resumen

La capacidad filtradora de la comunidad natural de zooplancton fue estudiada durante
principios y mediados de primavera, periodos caracterizados por la dominancia de
cianobacterias vs no-cianobacterias, en el lago somero e hipertréfico de La
Albufera de Valencia (Espafia). Las tasas de filtracion (CR’s) de Daphnia magna,
la especie dominante a principios de primavera, fueron bajas, probablemente como
consecuencia de la elevada abundancia de cianobacterias filamentosas en el lago.
Las CR’s fueron practicamente iguales para fitoplancton y bacterias, corroborando
la alimentacion no selectiva de los dafnidos. Las bacterias proporcionaron el
41% del carbono planctonico ingerido por D. magna, y este carbono fue
asimilado con la misma eficiencia que el suministrado por el fitoplancton.
Esto sugiere un estrecho acoplamiento entre el bucle microbiano y la red trofica
clasica a principios de primavera en el lago. Las CR’s de Bosmina
longirostris, la especie dominante a mediados de primavera, fueron bajas,
posiblemente debido a que las concentraciones de alimento estaban sobre el “nivel
saturante de ingestion”. Las CR’s fueron mas altas para algas de 1-15 um que para
bacterias 1-15 um, indicando una seleccion positiva de las células de mayor
tamafio. Las algas de 3-15 um proporcionaron la mayor parte del carbono
planctonico ingerido por B. longirostris. Asimismo, si se considera toda la
comunidad zooplanctonica de mediados de primavera, el fitoplancton aportd el 75%
del carbono planctonico ingerido. Esto sugiere que durante periodos en los que
dominan las cianobacterias, hay un acoplamiento débil entre el bucle microbiano y la
red trofica clésica, y consecuentemente el bucle microbiano contribuye escasamente a
la transferencia de energia a niveles troficos superiores (peces). Finalmente, el
zooplancton consumié una minima proporcion de la biomasa de bacterias y
especialmente de fitoplancton existente en el lago durante los periodos estudiados, lo
que evidencia la reducida capacidad del mismo para controlar el crecimiento de

fitoplancton en sistemas hipertroficos.
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Introduction

Hypertrophic lakes are characterized by sustaining an exceptionally high
phytoplankton biomass. However, the larger part of this biomass generally consists of
filamentous and colonial cyanobacteria, inedible to most zooplankton and causing
additional distress to large cladoceran’s feeding mechanism. Consequently,
hypertrophic lakes are often dominated by cyclopoids and rotifers and present a low
zooplankton: phytoplankton biomass ratio (Havens et al., 2007; Fermani et al., 2013).
In addition to phytoplankton, heterotrophic bacteria might provide an alternative food
source for zooplankton. The bacterivory of zooplankton has been widely described in
the literature (Toth and Kota, 1997; Work and Havens 2003; Miracle et al., 2014),
which poses a question on the importance of bacteria in channeling the energy to

zooplankton through the microbial food web in hypertrophic lakes.

Numerous studies have investigated the food selectivity and grazing characteristics of
zooplankton. However, the majority of them involved the use of culture food
suspensions, often monospecific (Lair, 1991; Té6th and Kota, 1997; He and Wang,
2006). There are few data on grazing estimations based on natural plankton
suspensions, especially containing both algae and bacteria as in the natural
assemblage. Further, the available information in this regard is especially scarce for

hypertrophic lakes.

The shallow hypertrophic lagoon of Albufera de Valencia provides a representative
study case for this kind of systems. This lagoon shifted from a clear to a turbid state as
a consequence of an eutrophication process that started in the 1960°s (Vicente et al.,
1992; Romo et al., 2005). Today the lagoon totally lacks macrophytes and it is in a
turbid state dominated by phytoplankton, namely cyanobacteria (Onandia et al.,
2014a). Nonetheless, the lagoon experiences short “clear-water” events in late winter
(January-March). These events are the result of the management of the lagoon, which

is “flushed” in winter when the water contained in the neighboring rice paddies flows
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through the lagoon into the sea. During this period, there is a decrease in algal
biomass mainly caused by the decline of cyanobacteria. After the flushing period, the
water flow through the lagoon is strongly reduced and cyanobacteria dominance

reestablished.

The main objectives of this work are to study the grazing characteristics of the natural
zooplankton community in Albufera de Valencia during periods of contrasting
cyanobacteria dominance ie., end of winter/onset of spring vs mid spring,
characterized by non-cyanobacteria vs cyanobacteria dominance. More
specifically, we aimed to assess the qualitative and quantitative importance of

different algal and bacterioplankton size fractions to zooplankton feeding.

Materials and methods
Study site and general methods

Albufera de Valencia is a shallow, oligohaline (salinity = 1 %o) lake on the
Mediterranean coast, 15 km south of the town of Valencia (Spain). With an extension
of approximately 24 km” and a mean depth of about 1 m, Albufera is currently a
hypertrophic, cyanobacteria dominated lake, with chlorophyll-a (Chl-a)
concentrations over 100 ug/L. most of the year (>300 ug/L in spring). More detailed
information on the history and limnological lake characteristics can be found in
Vicente & Miracle (1992) and Romo et al. (2008).

The study consisted of two sets of experiments, which aimed to assess grazing aspects
in the end of winter/onset of spring and mid spring: 29/03/2011 and 16/05/2012.
Additionally, a number of selected variables were measured in the experimental site
on these dates as described in Onandia et al. (2014b). Water conductivity, pH, salinity
and temperature were measured in situ with a WTW Multi 350i set. Secchi disk depth

was recorded and vertical profiles of photosynthetic active radiation were obtained

83



Alimentacion zooplancton

with a flat-faced quantum sensor (LiCor Li-1000) to calculate attenuation coefficient
K4. Water samples were taken with a Ruttner bottle (50 cm length) by placing the top
of the bottle at about 30 — 40 cm depth for chemical and biological analyses. Total
nitrogen (TN), total phosphorus (TP) and alkalinity (Alk) were estimated following
the methodology described in APHA (1992). Total organic carbon (DOC) was
measured by high temperature combustion with a Total Organic Carbon Analyzer
(TOC-VCSH) as described in ISO (1997). Chl-a concentrations were determined
spectrophotometrically as described by Shoaf & Lium (1976). Samples from lake
water and feeding suspensions were preserved in Lugol's solution until the
enumeration of algal cells in 3mL sedimentation chambers with an inverted
microscope at 1000X. Cell biovolume was calculated as described by Hillebrand et al.
(1999) and transformed to biomass using a conversion factor of 0.225 pgC/um™ for
mixed phytoplankton populations (Reynolds 2006).

Samples from lake water and feeding suspensions for enumeration of heterotrophic
bacteria (hereinafter referred as bacteria) were preserved in a mixture of
paraformaldehyde and glutaraldehyde (100 g -1 wv and 0.5% final concentration,
respectively), filtered on black polycarbonate filters (0.2 um, Millipore) and stained
with DAPI (Porter & Feig, 1980). Bacteria were then counted on epifluorescence
microscope microphotographs (Zeiss III RS). Cell volume was estimated based on
dimensions measured in these microphotographs using the general formula as in
Sommaruga (1995) and transformed to carbon by applying a conversion factor of 0.2
pg C pm” (Simon & Azam 1989). Autotrophic picocyanobacteria was aslo evaluated
in the same microscopic slides under green light excitation.

Zooplankton samples were taken from lake water by filtering two Ruttner bottles (2.7
L capacity each) through a 30 um nytal mesh and preserved with formalin 4%.
Zooplankton from these samples and from the experimental vials was counted using
an inverted microscope. Rotifer biomass was calculated using species carbon
conversion factors (Latja and Salonen, 1978; Telesh et al., 1998). Microcrustaceans

lengths, once measured, were converted to biomass according to Dumont et al. (1975)
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and Bottrell et al. (1976) and to C assuming that C contents is 0.48 of dry weight
(Andersen and Hessen, 1991).

End of winter/onset of spring and mid spring grazing experiments

Our experimental design targeted the estimation of clearance and assimilation rates, as
well as assimilation efficiency of D. magna, the dominant zooplankton species in the
end of winter/onset of spring 2011, on natural algae and bacteria under natural-
resembling conditions.

Twenty-four hours prior to the grazing experiments, a suspension of radiolabeled
phytoplankton and bacteria was prepared. Freshly collected water from Albufera Lake
was filtered through a 25 pm nytal mesh and labeled with both [Methyl-*H] —
Thymidine (Perkin Elmer; specific activity 2.59 to 3.33 TBq mmol”; final
concentration = 5nM) and NaH'*CO; (DHI; specific activity 39035 kBq mL™'; final
concentration = 4 pCi/mL).The suspension was incubated 24 hours at 15 °C and 110
uEinsteins m? s (16 h light: 8 h dark cycle). During the incubation period, *H-
thymidine was incorporated into bacterial DNA and labeled carbon into
phytoplankton biomass. Thereafter, the suspension was centrifuged (12 m at 3500
r.p.m) , aspirated, and the remaining pellets were rinsed with in lake water filtered
through glass-fiber filters (GF/F, Whatman, hereinafter referred as pure lake water),
centrifuged and aspirated again, and resuspended in pure lake water.

One day before the grazing experiments, 250 ml of freshly collected water from the
lake and filtered through a 25 pm sieve was distributed into 5 plastic vessels
(containing 50 ml each). Five adult Daphnia magna individuals (collected from the
lake at the same time) were added to each vessel and allowed to acclimate during 24 h
under the same conditions as the radiolabeled suspension. In order to estimate
clearance rates, 5 ml of water were extracted from each zooplankton vessel and
replaced by 5 ml of radiolabeled solution. Daphnia were allowed to feed for 8
minutes, then anaesthetized with carbonized water and subsequently fixed with

sucrose-formalin (40%).

85



Alimentacion zooplancton

For the assimilation rates determination, 5 ml of water was extracted from each
zooplankton vessel and replaced by 5 ml of radiolabelled food solution. Daphnia were
allowed to feed for 30 minutes, then filtered through a 50 pm sieve and immediately
transferred to a vessel containing 50 ml of unlabeled lake water filtered through a 25
um sieve. The animals were allowed to evacuate their guts for a period of 45 min,
then anaesthetized with carbonized water and subsequently fixed with sucrose-
formalin (40%). In all experiments, after animals were fixed they were collected on a
50 um sieve and fully rinsed with a 4% sucrose-water solution to eliminate
radiolabeled cells potentially attached to them. The same procedure was followed for
the blanks, although the animals were killed with a sucrose-formalin (40%) before the
start of the clearance or assimilation rates experiments. The animals were then placed
in a glass vessel containing a 4% sucrose-water solution and stored at 4 °C. Within 1

day, they were transferred with a minimum amount of liquid to a scintillation vial.

Mid spring grazing experiments

Our experimental design targeted the estimation of clearance and assimilation rates of
the dominant species, Bosmina longirostris, but also the estimation of clearance rates
of < 100 um and the 50-100 um zooplankton size fractions, together with the mass
specific clearance rates of the entire zooplankton community.

Twenty-four hours prior to the grazing experiments, two food suspensions were
prepared. The preparation of the first suspension targeted to radiolabel the
phytoplankton cells < 15 pm present in the natural assemblage. To this end, freshly
collected water from Albufera Lake was filtered through a 15 pm nytal mesh and
labeled with NaH'*CO; (same activity as in the end of winter/onset of spring
experiment). The preparation of the second suspension aimed to radiolabel the
heterotrophic bacteria < 3 pm naturally present in the lake water. In order to do so,
freshly collected water was filtered through a 3 pum filter and labeled with both
[Methyl-> H] — Thymidine (Perkin Elmer; same activity as in the end of winter/onset

of spring experiment) and L-[3,4,5-"H (N)]-Leucine (Perkin Elmer; specific activity
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3.7 to 5.56 TBq mmol™; final concentration = 5 nM ). Both suspensions were
incubated 20 hours at 20 °C and 110 pEinsteins m® s (16 h light: 8 h dark cycle).
Thereafter, the suspension containing radiolabeled phytoplankton cells < 15 um was
filtered through a 3 pm filter (Whatman Nucleopore Track-Etch Membrane PC MB
47 mm) to obtain the 3-15 pm and < 3 pum algal size fractions. Likewise, the
suspension containing radiolabeled heterotrophic bacteria < 3 um was serially
fractioned in order to obtain the 1-3 pm (Whatman Nucleopore Track-Etch Membrane
Nuclpo 47 mm 1 pm) and 0.2-1 pm (Whatman Cyclopore Track-Etch membrane
Cyclpo PE 47mm 0.2 um) bacterial size fractions. With the aim of maximizing the
similarity between the food suspensions and the natural plankton community (<15
um), the size fraction of labeled algae/bacteria were resuspended in unlabeled lake
water containing the complementary plankton size fractions i.e., the algal 3-15 pm
fraction was resuspended in unlabeled < 3 pm filtrate.

The next step involved the preparation of seven sets of 4 microcosmos (3 replicates
plus a control) containing concentrated zooplankton (2:1) in 40 ml of freshly collected
unfiltered lake water with the natural zooplankton community. In order to estimate the
clearance rates of the zooplankton community on food suspensions containing
combinations of different natural plankton size fractions, every microcosm set was
subjected to one of the following treatments, which involved the addition of the

following suspensions:

a) 5ml15-3 pm'"“C + 5ml <3 “C

b) 5ml15-3 um "“C + 5ml 3-1 *H 5 ml 15-3 pm "*C + 5ml <1 *H
¢) 5ml<3'"C+5ml3-1°H

d) 5ml<3"C+5ml<l°H

e) 5ml3-1°H5ml<l’H

All treatments had the same total concentrations of phytoplankton and bacteria found

in <15 natural water filtrate. After the radiolabeled suspensions were added, the
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animals were allowed to feed for 15 minutes, then anaesthetized with carbonized
water and filtered through a 50 pm sieve fully rinsed with water (pH = 7.8) to
eliminate radiolabeled cells potentially attached to them.

For the assimilation experiments, two sets of 4 microcosms (3 replicates + 1 control)
were prepared with 40 ml of unfiltered lake water. Each set of microcosms was
subjected to treatment b and e, respectively. After the radiolabeled suspensions were
added, zooplankton was allowed to feed for 50 minutes, then filtered through a 50 pm
sieve, rinsed carefully with water and immediately transferred to a vessel containing
50 ml of unlabeled lake water filtered through a 15 pum sieve. The animals were
allowed to evacuate their guts for a period of 45 min, then anaesthetized with
carbonized water and filtered through a 50 um sieve and fully rinsed as above.

In all experiments, once the animals were filtered and rinsed, they were immediately
transferred to a Petri dish containing a 4% sucrose-water solution, fixed with formalin
(4%) and stored at 4 °C. The same procedure was followed for the blanks, although
the animals were killed with sucrose-formalin (4%) before the start of the clearance or
assimilation rates experiments. Within 1 day, the animals from each microcosm were
separated as follows: firstly, 20 individuals of B.longirostris were removed from the
sucrose-water solution; secondly, the rest of the animals were counted and then
serially filtered, first through a 100 um and lastly through a 50 um Nytal sieve. The
nytal sieves (15 mm diameter) with collected animals were transferred with a

minimum amount of liquid to a scintillation vial.

Radioactivity measurements and calculations

In both experiments, after the animals were transferred to a scintillation vial and the
remaining liquid evaporated, 250 mL of Soluene-350 (Perkin Elmer) was added to
them. After 24 hours, 10 mL of scintillation cocktail (Sigma-Fluor TM High
Performance LSC Cocktail, for aqueous samples, S4023) was added. Radioactivity of
grazing suspensions and radiolabeled suspensions was measured with a PerkinElmer

LSA Tri-Carb 2810TR liquid scintillation counter.
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Clearance rates were calculated as: CR = (dpmindividual — dPMbpjank)/ APMgrazing suspension X
t, where CR = ml individual'h" and t = time in hours. Ingestion rates (IR, pm’ ind™ h
" were calculated by multiplying CR by the corresponding biovolume of algae or
bacteria in the feeding suspension. For the calculation of IR of algae, only the
biovolume corresponding to edible organisms present in the radiolabeled solution
were taken into account; we considered as edible chlorophyta, bacillariophyta and a
minor part of cyanophyceae excluding filaments of the genus Planktonlyngbya and
Pseudanabaena, and the colonies of Merismopedia, Aphanotece and Aphanocapsa. In
the case of IR of heterotrophic bacteria, all present morphotypes were considered
edible. In order to estimate mass specific carbon ingestion rates, carbon contents of
ingested biovolume per hour was calculated and divided by the individual carbon
content in the corresponding grazing suspension. Assimilation rates (AR)
were calculated as described for CR and assimilation efficiency was

subsequently as: AE = CR/AR x 100. Mass specific clearance rates were estimated

Results

The physicochemical conditions at the time of zooplankton grazing experiments in the
lake are shown in Table 1. The hypertrophic state of the lagoon is illustrated by the
high TN, TP and Chl-a concentrations, together with water turbidity (Wetzel and
Likens, 2001). Water temperature (T) was 5 °C higher in the mid spring period. The
elevated phytoplankton spring growth is indicated by the markedly high values of
Chl-a in May, nearly duplicating those in March, as well as by the concomitant
differences in P, N and C. In correspondence, water turbidity was higher (reflected by
Kex and Secchi depth). Similarly variables associated to photosynthetic activity

pointed out to its spring upsurge (high pH, low alkalinity)
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Table 1. Main 28/03/2011 16/05/2012

limnological T(°C) 16.2 212

characteristics on

experimental dates pH 8.9 9.6

(29-03-3011 and Cond (pS) 1426 1656

17-06-2012). Chl-a (pg/L) 177 301
Secchi (m) 0.4 0.35
Koy 4.7 7.1
TP (pg/L) 174 262
TN (mg/L) 4.7 5
TN-DIN (mg/L) 2.8 43
Alk (mg/L) 24.4 15.8

End of winter/onset of spring grazing experiments

In 26 March 2011, cladocera represented more than 50% of the total zooplankton
biomass (Fig. 1). Daphnia magna was the dominant species (31 %), although Alona
rectangula (14%) and Chydorus sphaericus (6%) were also well represented. The
cyclopoid copepod Acanthocyclops americanus and rotifera contributed roughly with
a 25% of zooplankton biomass each. Most abundant rotifer species were Brachionus
variabilis (D. magna epibiont) and Keratella cochlearis, with a moderate presence of
Polyarthra sp., and a minor presence of Synchaeta sp. and Keratella tropica.

However these proportions differed in terms of individuals (Table 2).

The phytoplankton community (biomass 38.3 mm?/L) was noticeably dominated by
bacillariophycea (mostly Nitzschia sp. and Fragilaria sp.), which made up for 42% of
the total phytoplankton biomass (Fig. 1). The conjugatophycea Cosmarium
abbreviatum represented also a significant biomass fraction (20%), slightly higher
than the fraction composed by pooled wide variety of species of chlorophyta (e.g.
Scenedesmus  sp., Desmodesmus sp., Monoraphidium sp., Tetraedron sp.).
Cyanophyceae amounted to 11% of the total pool, with the main contributors being

oscillatoriales such as Pseudanabaena galeata. Minor but still well represented
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groups were Cryptophyta, namely Cryptomonas sp., and chrysopyta. In terms of
relative abundance, the proportions changed: cyanobacteria filaments (mainly
Psedoanabaena) and colonies represent repectively 10% and 1%. With regard to the
bacteria community, the most significant biomass contribution was made by
filamentous bacteria (40%), (Fig. 1), although its relative abundance with respect to

total bacteria individuals is small (Table 2).

In the suspension containing labeled organisms <25 pm, the proportion of the
different phytoplankton groups was very similar to that observed in the natural
assemblage. However, total phytoplankton biovolume was 17.2 mm’/L,
approximately half of that found in the unfiltered lake sample. Fragilaria sp. and
Nitzchia spp. were the dominant species (42%), but Cosmarium abbreviatum
accounted for an important biomass fraction (25%). Chlorophyta and cyanophyceae
contributed with 17% and 12% to total biomass, whereas cryptophyta and chrysopyta
were represented 2.6% and 0.7%, respectively. Relative abundances of phytoplankton
individuals were. Similarly, bacteria in the labelled suspension were distributed as

described in the water sample (Fig. 1, Table 2).
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[ Other cladocera

Phytoplankton

W Oscillatoriales
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Figure 1. Relative contribution of the different groups of zooplankton, phytoplankton and
bacterioplankton to natural plankton biomass in the lake on the experimental dates. B: biomass

(ugC/mL).
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Tabla 2. Abundance (ind/L) of the main zooplankton, phytoplankton and bacteria groups.

Abundance (ind/mL)
29/03/2011 17/05/2012

Zooplankton

Cladocera 0.23 1.75
Copepoda 0.51 0.58
Rotifera 0.82 0.46
Phytoplankton (x 10%)

Filamentous and colonial cyanobact (inedible) 69 764
Edible cyanobacteria 7 200
Diatoms 43 107
Chlorophytes 31 44

Other 51 6

Heterotrophic bacteria (x 10°)

Bacteria<0. 6 um 18.2 17
Bacteria 0.7-3 um 12.8 8.4
Filamentous bacteria 1.3 1.9

Daphnia magna CR’s were nearly equal for both groups of organisms; no significant
differences were found between CR’s on phytoplankton and heterotrophic bacteria.
However, IR’s were significantly higher for algae than bacteria (Figure 2). If it is
assumed that the ingestion of different algal groups was proportional to their
biovolume in the labeled solution and that P. galeata was not ingested, bacillariophyta
amounted to most of the ingested algal biomass (50%, Fig.2). The rest of D.magna’s
diet was proportionated by C. abbreviatum and chlorophyta, whereas edible
cyanobacteria and other alga made only a minor contribution (<0.003%). It should be
noted, though, that despite C. abbbreviatun is ingested, it may not be assimilated

because of its mucilage cover (Coesel 1997).

Mean mass specific carbon ingestion rates of D. magna for algae and bacteria are

shown in Table 3. Bacteria contributed with 41% to the total (algaec + bacteria)
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ingested carbon. Assimilation efficiencies for phytoplankton, as well as for bacteria,
were around 50% and did not differ significantly (p > 0.05, n = 8, ANOVA test). In
Albufera de Valencia, D. magna grazing removed 0.006% and 0.002% of the standing

stock of total bacteria and phytoplankton in the end of winter/onset of spring.

Table 3. Mass specific carbon ingestion rates (pgC pgC™” h™") and assimilation efficiency (%)
of D. magna and B. longirostris for different labeled organisms.

Labeled size in food suspensions (um)

Algae Bacteria
D. magna <25 <3
Mass specific carbon IR* (pgC pgC* h?) 0.054 + 0.005 0.036+£0.004
Assimilation efficiency (%) 56%2 51%9
B. longirostris 1-15 3-15 1-3 1-3 <1
Mass specific carbon IR* (pgCpgC*h™) 325  21.4+59  3+03 4.6+14 0.7£0.2
Assimilation efficiency (%) 44 +20 52+8 53+20 73+11

* |R:ingestion rate

Mid spring grazing experiments

In mid spring 2012, the zooplankton community was clearly dominated by the
cladocera Bosmina longirostris, which amount to 72% of the zooplankton biomass
(Fig. 1). Other cladocera species such as Chydorus sphaericus, Alona rectangula and
Ceriodaphnia laticaudata were found, but they represented a negligible biomass
fraction. The rest of the zooplankton biomass was made up by Acanthocyclops
americanus and rotifers in similar share. Main rotifer species were Brachionus
calyciflorus and Keratella cochlearis, though Keratella tropica, Lecane bulla,
Polyarthra sp and Hexarthra fennica were also present in low numbers (Fig. 1).
Proportions varied in terms of abundances (Table 2). Cyanobacteria were the main
algal group, adding to 75% of total phytoplankton biomass. We have assumed that

only a small proportion of cyanobacteria biomass (24%) was ingested by zooplankton,
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because the species that contributed more importantly to biomass were considered
inedible, such as the filamentous Pseudanabaena galeata, (37 % numbers, 37%
biomass) and colonial Merismopedia sp (38% numbers, 25% biomass). Next in
importance were bacillariophyta (18%), mainly represented by species of the genus
Fragilaria sp., Nitzschia sp. but also Cyclotella sp., along with chlorophyta (6%),
with species such as Qocystis sp., Scenedesmus sp., Tetraedron sp., or Lagerheimia sp
(Fig. 1). Filamentous bacteria dominated also the heterotrophic bacteria community in
terms of biomass (50%), but their relative abundance was low (7%). Bacteria of the
smallest size (< 0.6 pm) were always the more numerous (62% of relative abundance)

but the other bacteria (mostly 1-3 um) are also abundant (Fig. 1).

The composition of the phytoplankton community present in the two radiolabeled
phytoplankton suspensions was very similar and resembled that of the natural
phytoplankton assemblage (Figs. 1 - 2). P.galeata and Merismopedia sp., dominated
in terms of biomass but Fragilaria sp. also contributed importantly. However relative
abundance of filaments or colonies was low with respect to total phytoplankton
entities. In the 3-15 pum fraction, phytoplankton abundance and biomass were
markedly higher than in the < 3 pm fraction. Whereas in the former phytoplankton
biomass amounted to 56.6 x 10° pm> mL", in the latter was 9.2 x 10° pm™ mL™.
Likewise, phytoplankton abundance decreased from 7.3 x 10° cell/mL in the 3-15 pm
fraction, to 1.2 x 10° cell/mL in the < 3 pm fraction (Fig. 2).
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Figure 2. Phytoplankton biomass (bars) and abundance (squares) in the radiolabeled food
suspensions containing (a) 3-15 pum and (b) < 3 um algae used in mid spring experiments
(May 2012). Bar fractions are ordered corresponding to taxon names in x-axis. Numbers under
squares indicate abundance (ind/mL).
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B.longirostris was found to clear all radiolabeled suspensions (Fig. 3). However, CR
differed significantly across suspensions containing organisms with different size
ranges. CR on algae in the size range 1-15 um were significantly higher than CR on
bacteria < 1 um (p < 0.05, n = 31, ANOVA test; Tukey-b test). No significant
differences were found between CR on the two algae size fractions. Similarly, no
significant differences were found between CR on the two bacteria size fractions, but

the minimum CR was found for bacteria of the 0.2-1 um size class (Fig. 3).
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Figure 3. Mean clearance rates (uL ind" h™) D. magna and B. longirostris in March 2011 and
May 2012 for the different labeled organisms. Error bars indicate standard deviation.

Assuming that IR was proportional to the corresponding biovolume of edible algae in
the radiolabeled suspension (Fig. 4), more than half of the carbon ingested by B.
longirostris was proportionated by Fragilaria sp.. Cyanobacteria such as
Geitlerinema sp., Jaaginema or Chroococcus sp. contributed with approximately
30%, while chlorophytes consisting mainly of Scenedesmus sp. and Monoraphidium

sp. provided around 15% of the total ingested biovolume (Fig. 4).

97



Alimentacion zooplancton

Mean mass specific carbon ingestion rate for B. longirostris decreased with cell size
in the tested food suspensions (Table 3). B. longirostris assimilated around 50% of the

ingested carbon, with the exception of higher values for bacteria < 1 um (Table 3).
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Figure 4. Mean ingestion rates (um’ ind™ h™") of D. magna and B. longirostris in March 2011
and May 2012 for the different labeled organisms.

CR’s of the zooplankton 50 — 100 pum size fraction, consisting of Keratella cochlearis
and a small proportion of A. americanus naplii (Fig. 5a) differed significantly across
different food suspensions. Filtering rates on algae in the size range 3-15 um were
significantly higher than those on algae in the size range 1-3 pm and on bacteria (p <

0.05, n = 28, Kruskal-Wallis test; pairwise comparison).
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Figure 5. Clearance rates of 50-100 um zooplankton (uL™' ind™ h™) for the different labeled
organisms in May 2012. Zooplankton consisted mainly of Keratella cochlearis and some
Acanthocyclops americanus nauplii. Line within the box represents the median, black
rectangules indicate mean, whiskers indicate 95% confidence intervals.

The total zooplankton community IR was 980 and 370 um’/h for algae and bacteria,
respectively (0.22 and 0.07 ug C/h when translated into carbon IR). Therefore,
bacteria contributed with 25% to the total carbon ingested (algae + bacteria).The total
zooplankton community mean mass specific carbon ingestion rates are shown in
Figure 6. The CR computed globally, pooling together cladocerans cyclopoids and
rotifers resulted relatively higher for algae than for bacteria.There were significant
differences across the tested food suspensions. Namely, CR’s were significantly
higher in the treatment with algae in the size range 1-15 pm than on all other
treatments. Likewise, CR’s on algae in the size range 3-15 pm were significantly

higher than CR’s for 1-3 pm algae and for the two bacterial size ranges (p < 0.05, n=
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31, Kruskal-Wallis test; pairwise comparisons). The total zooplankton community
consumed 0.9% and 7.2% of the total algal and bacterial standing stock in Albufera de

Valencia in mid spring.
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Figure 6. Total zooplankton community mass specific clearance rates (uC™' pgC™ h'l) in May
2012. Line within the box represents the median, black rectangules indicate mean, whiskers
indicate 95% confidence intervals.
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Discussion
End of winter/onset of spring grazing experiments

D. magna 1s markedly seasonal in Albufera Lake occurring only during winter
months (Miracle et al. 2002) and peaking at the time of winter flushing, at the end of
this season, thus aiding in water clearing. Daphnia is known to be an efficient filter
feeder. However CR’s of D. magna that we measured were quite low (0.3 mL ind™ h
". Our rates laid at the bottom of the 0.05 — 2.1 ml ind”" h' range found at 15°C in
Dutch lakes and well below the CR of =~ 2 ml ind™ h™ on Scenedesmus sp. reported for

1.8 mm length individuals of 4 Daphnia species (Gulati, 1978; DeMott et al., 2001).

These low rates were very likely caused by the high abundance of filamentous
cyanobacteria (30.6 x 10° filaments/mL). Previous experiments in this lake with
seston dilutions showed a marked decrease in D. magna clearance rates with
increasing filament concentrations (Sahuquillo et al., 2007). By using a different
methodology (beads), these authors reported a CR ~ 0.3 mL ind” h” for a filament
concentration very close to that tested in our experiments, thus coinciding completely
with our results. Similarly, a study comprising different food suspensions with
different proportions of Cylindrospermopsis raciborskii that resembled eutrophic
conditions, indicated that the presence of C. raciborskii relative to suitable food
resulted in reduced D.magna clearance rates (Pannoso and Liirling 2010). The
extremely low CR of ~ 0.02 ml ind" h™ on filtered seston of the hypertrophic lake
Breukeleveen (= 2 x 10 filaments/mL) obtained for individuals 1.8 mm length further
supports our hypothesis (DeMott et al., 2001). With regard to daphnids grazing on
bacteria, CR’s of D. pulex (1.8 mm length) estimated in the laboratory with natural
bacterioplankton from Toolik Lake in Alaska were around 0.75 mL ind™ h™ (Peterson
et al., 1978), a value that approximately doubled our estimations. However, CR’s on
bacteria were practically equal to those reported for D. magna feeding on the yeast

Rhodoturula glutinis at 15°C (Bums, 1980). Given that CR’s on algae and bacteria
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where simultaneously estimated from a common food suspension, the mechanical
interference caused by the high abundance of filamentous cyanobacteria very likely

indirectly reduced the ability of D. magna to ingest bacteria.

D. magna CR were nearly identical for phytoplankton and bacteria, corroborating the
unselective feeding of daphnids (Lampert, 1987). Few data are available on D.magna
feeding under resembling-natural conditions, but in accordance with our results, D.
galeata individual filtering rates estimated from the natural planktonic community of
the eutrophic Bautzen reservoir were practically equal for phytoplankton and bacteria
(Kamjunke et al., 1999). Likewise, on a study involving cultures of Chlamydomonas
reinhardii (5-7 um) and Aerobacter aerogenes (0.85 um) as food suspensions, D.

magna CR’s were found to be similar for both food types (DeMott 1982).

D. magna IR were higher on phytoplankton than on bacteria as a consequence of the
higher contribution of phytoplankton to the total biomass of the plankton community
on the experimental date. In our study the biggest fraction of the ingested carbon
(mass specific clearance rate) was proportionated by phytoplankton, but the share of
bacteria in the total ingested pool was important (41%). A high bacterial contribution
(42%) to the total ingested carbon by D. galeata was reported during the clear water
phase in Bautzen reservoir associated to low algal biomass (Kamjunke et al., 1999). In
Albufera de Valencia, algal biomass typically decreases at the end of winter (Onandia
et al., 2014a; Romo et al. 2005), which might explain the important contribution of
bacteria to D. magna carbon ingestion during this period. Additionally, we would like
to highlight that detritus probably provided a part of the ingested carbon, but were not

considered in the experiment.

D.magna assimilated around 50% of the ingested carbon when feeding on an algal
concentration of 3.3 mgC/L. Our values are in good agreement with those found for
D. magna in Dutch lakes with a seston concentration of 3.5 mgC/L and were close to

the range 34 — 49% estimated for D. magna feeding on algal suspensions (containing

102



Capitulo 111

Chlamydomonas reinhardtii and Scenedesmus obliquus) with 3 mgC/L (Gulati, 1978;
He and Wang 2006). There are few studies combining assimilation data on algae and
bacteria, but it has been reported that zooplankton assimilates more efficiently algae
(15 - 90%) than bacteria (3 — 50%) (Wetzel, 2001). Despite our values lay within the
mentioned range, the fact that mass specific clearance rates and AE’s were
comparable for algae and bacteria highlights the role of bacteria as an important food
source for zooplankton in the end of winter/onset of spring in the lagoon. Moreover,
some algae such as C. abbreviatum (abundant at this time), may result difficult to
assimilate because of the extracellular mucilaginous cover (Coesel 1997).These
results might have broader implications for the annual succession of zooplankton,
since it has been suggested that bacteria could provide an alternative food source

during periods of low algal biomass (Kamjunke et al., 1999).

Mid spring grazing experiments

We found that B. longirostris, the dominant zooplankton species in this period, fed
preferably on algae (size ranges 1-3, 3-15 and 1-15 pum) than on bacteria < 1 pm,
indicating positive selective feeding toward larger cells. These rates were low because
food concentrations were very high, i.e. well above the incipient limiting level.
Nonetheless they lay within the compiled CR’s range from numerous grazing studies
on algae and bacteria reviewed in Toth and Kato (1997). There are few studies in
which CR’s were estimated on natural plankton. In accordance with our results, B.
longirostris CR’s estimated in situ in three oligotrophic Ontario lakes indicated that B.
longitostris filtered Cosmarium impressulum (=28 x 17 x 12 pum) more efficiently
than Chlorella vulgaris (3 - 7 uwm). Similarly, CR’s estimated on nearly natural
bacterioplankton were higher for bacteria 0.9-8 4 um than for bacteria < 0.45 um
(Té6th and Kato, 1997). Moreover, higher Eubosmina CR on natural bacterioplankton

were obtained for attached bacteria (< 3 um) than for free living bacteria (0.2-1 pum)
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(Schoenberg 1989). Regarding to results obtained under laboratory conditions, higher
B. longirostris CR’s were found for Chlamydomonas reinhardii (5-7 pm) than for
Aerobacter aerogenes (0.85 um), on separate or combined cultures of both species

(DeMott 1982).

The fact that we did not find significant differences between CR’s on bacteria 1-3 pm
and <1 um size, but CR’s on algae 1-3 um were higher than those on bacteria < 1 um
is possibly due to the higher mean size of algae when compared to bacteria (1.5 vs 1.2
um) but also suggests that B. longirostris does not discriminate between particles

below certain threshold size (i.e., < 1.2 um).

Unfortunately, we cannot infer mechanistic information on the selective feeding
pattern observed from our data. Toth and Kato (1997) attributed the selective feeding
to passive selection through the filter mesh size on the fine gnathobasic filter plates
rather than to active particle discrimination. However, based on mechanistic
observations, DeMott and Kerfoot (1982) ascribed the differential feeding to a
bimodal food collection: the first two pairs of thoracic limbs can be spread out to
capture particles and the 3™ to 5™ limbs can be used to filter fine particles. In view of
our results, we cannot conclude that B. longirostris is a highly effective bacterial
grazer. The outcome of previous studies is controversial. Toth and Kato (1997)
concluded from a literature revision that very often the feeding efficiency of B.
longirostris on both natural and cultured bacteria is low. However, these authors found
that B. longirostris fed efficiently on natural bacterioplankton and suggested that this

cladoceran could importantly shape the structure and size of the bacterial community.

The IR of B. longirostris were markedly higher on phytoplankton than on bacteria as a
consequence of the higher contribution of phytoplankton to the total biomass of the

plankton community in May 2012.

Mean mass specific carbon ingestion rate for B. longirostris was proportional to the

cell size in the tested solutions, with algae 3 — 15 um representing the main ingested
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carbon source for this species. These results suggest that during periods of
cyanobacteria dominance in which B. longirostris dominate, the energy transfer from
algae and bacteria occurs through the traditional food web rather than through the

microbial one.

Our AE for algae 3-15 um were around 50%, substantially lower than 74-92 %
estimated for B. longirostris feeding on an algal mixture ( with mostly Scenedesmus
and Chlorella) with concentrations ranging 0.05-2.50 mg C/L (Urabe, 1991). The
high food concentration of our 3-15 pum feeding suspension (5.4 mgC/L) might
explain the discrepancy, since in agreement with the “superfluous feeding” theory, a
negative relationship has been found between the AE of cladocerans and food
concentrations (He and Wang, 2006). AE for algae 1-3 um or bacteria, but our values
lay within the ranges usually reported for zooplankton (see above). The higher AE for
bacteria < 1 pum suggest higher digestibility of this bacterial group, however, given
their small mean mass and low CR’s on this group, these results have to be considered
with caution; for the same reasons, contribution of the smallest bacteria to the B.

longirostris total ingested carbon can be considered of low relevance.

The 50-100 um zooplankton size fraction consisting mainly on Keratella coclhearis
and a small proportion of nauplii, showed the highest CR’s on algae 3-15 pm.
Keratella cochlearis is able feed on particles of different sizes (Aerobacter,
Rhodotorula and Chlamydomonas) including detritus and killed algal cells (Bodgan et
al., 1980; Weisse and Frahm 2002; Starkweather and Bodgan 1980). However, IR’s of
bacteria-sized particles is low (Ooms-Wilms et al. 1995). Moreover, it rarely ingests
“flavored beads” and seems to have significant selection capabilities (DeMott, 1986).
Furthermore, when cultured in filtered lake water, it did not reproduced and showed
poor survival in <3 or <1 um filtrates, but it survived and reproduced well in the <15
um filtrates (Ooms-Wilms, 1997). Our results confirm K. cochlearis bacterivory, but

also show their preference for phytoplankton.
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When regarding the zooplankton community as a whole, ingestion rates (980 and 370
um’/h for algae and bacteria) were equivalent to mass specific C ingestion rates per h
of over 2 pgC algae per ugC zooplankton and around 0.5 ugC bacteria per ugC
zooplankton. Bacteria contributed with 25% of the total ingested carbon by
zooplankton as a consequence of its lower contribution to phytoplanktontbacteria
biomass. Futhermore, the bacteria with very high relative abundances are very small
(<0.6 um, Table 2) and represent only 20 % of total bacteria biomass (Fig. 1), thus
their contribution to ingested C was only 5%. These results probably reflect the
feeding preferences of the dominant Bosmina longirostris. Nevertheles, consumed
bacteria represents a much greater percentage than phytoplankton with respect to their
respective biomass concentration in the water, because of the dense algal

concentrations.

End of winter/onset of spring versus mid spring grazing experiments

Physicochemical and biological parameters differed substantially between the studied
periods. The composition of the phytoplankton community varied markedly. The
variations in the phytoplankton assemblage are closely related to the hydrological
management of the lagoon. The “flushing” experienced by the lagoon during winter
favors the decrease of cyanobacteria biomass and the appearance of diatoms and
chlorophytes, edible to daphnids. Thereafter, in mid spring, the strongly reduction of the
flow through the lagoon promotes the increase of phytoplankton biomass and the
reestablishment of cyanobacterial dominance (Onandia et al., 2014a). This was
accompanied by a shift from a zooplankton community dominated by the large
cladocera D. magna in the end of winter/onset of spring to a community dominated by

the small B. longirsotris later in mid spring.

Early works on the annual zooplankton succession in Albufera lake described the

occurrence of D. magna in winter-spring, followed by the sporadic appearance of D.
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pulex and a brief peak of B. longirostris (Blanco 1974). More recent studies in this
lake have linked the appearance of D. magna to the mentioned decrease of
cyanobacteria in the end of winter/onset of spring during “flushing” periods (Oltra and
Miracle, 1992; Miracle and Sahuquillo, 2002). However, when filamentous
cyanobacteria bloomed again in mid spring, D. magna failed to grow, in accordance
with what has been observed in the hypertrophic Loosdrecht Lakes (DeMott et al.,
2001). Filamentous cyanobacteria have been found to inhibit the feeding of daphnids
(Sahuquillo et al., 2007; Pannoso and Liirling 2010) and often represent an inadequate
food source for several reasons. Cyanobacteria might result toxic, nutritionally poor or
difficult to ingest because of mechanical interference (Lampert 1987; Brett and

Miiller-Navarra 1997; DeMott et al., 2001).

In contrast, the spring bloom of filamentous and colonial cyanobacteria favored the
appearance of B. longirostris. Small cladocerans often outcompete large ones under
conditions of cyanobacteria dominance (Lampert, 1982; Abrantes et al., 2009), being
Bosmina sp. is less sensitive than daphnids to cyanobacteria filaments (Gliwicz &
Lampert, 1990). B. longirostris is typically considered an indicator of eutrophy
(Alonso, 1996; Haberman and Haldna 2014). Therefore, the observed changes in the
zooplankton community may reflect changes in the amount and quality of
phytoplankton. Our observations support the idea that cladocerans provide a useful

indicator of the trophic status in shallow lakes (Haberman 2007).

Our results revealed different feeding strategies of the dominant cladocerans in the
two studied periods. D.magna showed no differential clearance rates for
phytoplankton and bacteria. On the contrary, B. longirostris grazed preferentially on
algae (size range 1-15 pm) than on bacteria (mainly < 1 um). These findings agree
with the results from in vifro grazing experiments on natural radiolabeled plankton in
the shallow hypertrophic Lake Sebygaard (Denmark), which indicated that whereas B.
longirostris fed mainly on phytoplankton, daphnids cleared equally bacteria and algae

(Jeppesen et al., 1996).
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The fact that mass-specific CR’s were higher for B. longirostris then for the larger D.
magna might be attributed to the higher food concentrations (phytoplankton
biomass) observed in May versus March but also to the higher temperatures
observed in this month. Differences in swimming mode between both organisms i.e.,
hop and sink in Daphnia vs constant swimming in Bosmina might additionally
enable higher filtering rates. In addition, the constant swimming behavior might
increase the chances of coming across food particles and the second pair of limps
can serve to clutch large cells and place them into the food groove (DeMott

1982), contributing to increase food selectivity.

Our resuls indicate that only a minor proportion of the standing stock of bacteria and
especially of phytoplankton was removed by zooplankton grazing, which is in
good agreement with results from other shallow eutrophic lakes (Agasild & Noges
2005). The low phytoplankton and bacteria biomass losses driven by grazing illustrate
the limited ability of the zooplankton to control lower trophic levels in the lagoon
and support the idea of reduced top-down control in warm-temperate lakes

(Jeppesen et al., 2007).

We found that a substantial part of the carbon ingested by D. magna (41%) was
supplied by bacteria during the end of winter/onset of spring. However, in mid spring,
bacteria only provided a minor fraction of the ingested carbon (25%) by the
zooplankton community. Our results suggest that during periods in which algal
biomass is reduced and Daphnia dominates, the trophic coupling between the
microbial loop and the classical grazer food web might play an important role in

energy transfer (via heterotrophic bacteria grazing) in hypertrophic lakes.
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Lugar de estudio

Los diferentes trabajos que integran esta tesis se han desarrollado en la Albufera de
Valencia, y en su conjunto, estan dirigidos a mejorar el conocimiento sobre distintos
aspectos del funcionamiento ecologico de este lago. La Albufera de Valencia es un
lago somero, con una profundidad media de aproximadamente 1 m. Situado a =15 km
al sur de la ciudad de Valencia, es un sistema costero, separado del mar por una
barra de arena de entre 500 y 1000 m de ancho (Vicente & Miracle, 1992). El lago
presenta una superficie de ~23,2 km’y estd rodeado por un 4rea unas diez veces més
extensa (223 km®), que anteriormente fue parte de él y en la actualidad estd dedicada
al cultivo del arroz (Vicente & Miracle, 1992). Esta area esta atravesada por
barrancos naturales y acequias destinadas al riego que desembocan en el lago. El lago,
junto a los arrozales circundantes y la barra de arena, que acoge dos dunas paralelas
cubiertas por vegetacion mediterranea, integran el “Parque Natural de la Albufera de
Valencia”, declarado como tal en 1986. Este Parque fue incluido en la lista Ramsar de
humedales de importancia internacional en 1990 y posteriormente clasificado como

Zona de Especial Proteccion para las Aves (ZEPA).

Ademas de los cauces de entrada mencionados, el lago cuenta con tres canales o
“golas” que lo comunican con el mar y cuyo flujo esta regulado por una serie de
compuertas. La manipulacién de estas compuertas, asociada a las necesidades hidricas
del cultivo del arroz, afecta de manera significativa el nivel de agua del lago y por
tanto, el ciclo hidrologico anual del mismo, como ya se ha comentado en la seccion
introductoria. A principios de invierno, se cierran las compuertas y los campos que
rodean al lago y que en esta estacion no se cultivan, se inundan. Actualmente se ha
reducido mucho la extension de los arrozales inundados en invierno, anegandose
basicamente aquellos campos situados por debajo del nivel de agua maximo del lago.
La inundacion se realiza hasta el nivel denominado “la perellona”, que indica que el
nivel que alcanza el agua contenida en los campos es equivalente al nivel de agua del

lago. Ademas, también se anegan ciertos campos que se utilizan como cotos de caza.
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Durante el mes de enero, el agua contenida en los campos inundados se
vacia, drenandose principalmente hacia el lago. En este punto, las compuertas de
las golas se abren permitiendo la salida de agua al mar y provocando un notable
aumento de flujo de agua a través del sistema. Posteriormente, en primavera,
los campos desecados se preparan para la siembra del arroz, que tendra
lugar en mayo tras una nueva inundacion de los campos, pero en este caso, hasta un
nivel de aproximadamente 20-30 cm, necesario para permitir el crecimiento del
arroz. Los campos permanecen inundados de este modo durante toda la estacion de
crecimiento (de mayo a mediados de septiembre). Durante este periodo, las
compuertas suelen permitir una salida minima de agua y en consecuencia, las tasas
de renovacion del lago son muy bajas (Romo et al., 2005). A finales de verano los
arrozales se vacian, provocando un segundo periodo de elevado flujo a través del
lago, aunque de menor magnitud que en invierno, y a continuacién tiene lugar la
cosecha. Finalmente, el uno de noviembre, los campos vuelven a inundarse y

comienza un nuevo ciclo de cultivo.

Metodologia general y disefio experimental

En la primera parte de la tesis, se aborda el estudio de la produccion primaria
fitoplanctonica, la produccion bacteriana y las caracteristicas filtradoras de la
comunidad zooplanctonica mediante la utilizacion de marcadores radioactivos. Los
marcadores radioactivos son compuestos quimicos en los que uno o mas atomos han
sido substituidos por un isétopo radioactivo. La desintegracion de este radioisotopo
permite detectar y cuantificar el compuesto quimico que lo contiene. Para ello, suele
utilizarse un contador de centelleo. Este instrumento es capaz de generar destellos en
respuesta a las desintegraciones y convertir, a continuacion, estos destellos en una
sefial susceptible de ser medida. Los marcadores radioactivos utilizados para la

cuantificacion de procesos bioldgicos son substratos tipicamente incorporados por los
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organismos. Asi, en este trabajo, la produccion primaria se estimd a partir de la
incorporacion de Dbicarbonato sodico marcado con carbono-14 por parte del
fitoplancton en el proceso fotosintético (Steeman-Nielsen, 1952). De la misma
manera, las estimas de produccion bacteriana se realizaron a través de la
incorporacion de leucina y timidina tritiadas, substratos necesarios para la sintesis
de proteinas y DNA respectivamente (Fuhrman & Azam, 1982; Kirchman et al.,
1985; Smith & Azam, 1992). En el caso de la caracterizacion de los procesos
implicados en la alimentacion de =zooplancton (filtracion y asimilacion), se
emplearon soluciones algales y bacterianas marcadas respectivamente a través de la
incorporacion de bicarbonato sédico marcado con carbono-14 y de timidina tritiada
debido a que la alimentacion de zooplancton se basa en gran medida en la ingesta
de estos dos grupos de microorganismos. Las estimas de produccion primaria y
bacteriana se realizaron de manera paralela en dos series de experimentos in situ.
La primera serie incluyd cuatro experimentos distribuidos en verano e invierno,
que a su vez constaron de dos medidas (realizadas a mediodia y por la tarde).
Ademas, cada medida se realiz6 a distintas profundidades, y en el caso de la
produccion bacteriana, en condiciones de luz y oscuridad. La segunda serie de
experimentos, también llevados a cabo in situ, comprendid estimas realizadas a una
unica profundidad en condiciones de iluminacion natural a lo largo de dos ciclos diarios
en primavera. Los experimentos destinados a explorar las caracteristicas
filtradoras de las especies zooplanctonica presentes de manera natural en el lago
se llevaron a cabo a finales de invierno/principios de primavera y mediados de
primavera en el laboratorio, pero en condiciones analogas a las naturales. Las
fechas concretas en las que se realizaron estos experimentos y las condiciones fisico-

quimicas del lago en estas fechas se detallan en las Tablas 5.1 y 5.2, respectivamente.
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La segunda parte de la tesis aborda el desarrollo de un modelo biogeoquimico del
lago. Este modelo integra datos de campo recogidos entre una vez a la semana
(durante el evento de aguas claras en 2010) y aproximadamente una vez al mes (con
contadas excepciones) en 4 estaciones de muestreo situadas dentro del lago y
20 estaciones situadas en acequias o cauces naturales de los arrozales circundantes
(Tabla 5.3, Fig. 5.1). Las acequias y cauces naturales fueron seleccionados en
base a su contribucion relativa a la entrada de agua total en el lago,
representando en su conjunto aproximadamente el 85% de este caudal (Soria &

Vicente, 2002; Vicente et al., 2012).

2010
Mes/Dia 1{2|3(4]|5|6(7]8]9(10]11({12]|13|14{15]|16|17(18|19]20|21|22(23|24|25(26]27]|28|29|30(31,
Enero L
Febrero A A
Marzo A L AlL L|A|L
Abril A L|O
Mayo L|A L
Junio A L L
Julio A L L
Agosto L
Septiembre 0 A L
Octubre L AlL
Noviembre A L
Diciembre A L

2011

Mes/Dia 112|3(4|5|6|7]8[9]10{11(12|13|14(15|16(17|18|19|20|21|22|23|24(25]|26(27|28]|29(30|31
Enero A L A
Febrero L A L L A
Marzo L A L L A L
Abril L A L L
Mayo A L
Junio
Julio AlL
Agosto L
Septiembre L A
Octubre L
Noviembre A L
Diciembre A

Tabla 5.3. Campafia de muestreos durante el periodo de estudio 2010-2011. O: Se realizd
simultaneamente muestreo en las acequias y en el lago.
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Al.Estacion 1
A2.Estacion 2
A3.Estacion 3
A4 Estacion 4
1. Gola Pujol

2. Saler

3. Pechinar

4. Ravisanxo

5. Fus

6. Poyo

7. Port de Catarroja
8. Albal

9. Font Mariano
10. Beniparrell
11. Port de Silla
12. Catalans

13. Foia

14. Alqueresia
15. Campets

16. Overa

17. Dreta

18. Reina Vella
19. Reina Nova
20. Gola Perellonet
21. Gola Perello

Fig. 5.1. Mapa de la Albufera de Valencia, indicando las estaciones de muestreo dentro del lago
y en los arrozales circundantes. La linea discontinua representa el limite del “Parque Natural de

la Albufera de Valencia”.
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El presente modelo estd parcialmente basado en el modelo de eutrofizacion
desarrollado para el lago Washington por Arhonditsis & Brett (2005a,b). Dada la
escasa profundidad de la Albufera de Valencia y la ausencia de estratificacion
vertical, el modelo conceptual del lago consiste en un inico compartimento espacial
que representa i) dos ciclos de nutrientes: nitrogeno y foésforo, ii) dos grupos de
fitoplancton: cianobacterias y no-cianobacterias y iii) bacterias heterotrofas. En
concreto, el modelo considera las interacciones entre las siguientes variables de
estado: nitrato, amonio, nitrogeno organico, fosfato, fosforo organico, detritus,

bacterias heterotrofas, cianobacterias y no-cianobacterias (Fig 5.2).

Las funciones externas de control o de forzamiento (forcing functions en su acepcion
inglesa) incluyen: zooplancton, temperatura del agua, radiacion solar, oxigeno
disuelto, coeficiente de extincion, duracion del dia, precipitacion, evaporacion, viento,
deposicion atmosférica, entradas y salidas de agua al lago y la consiguiente carga
asociada de nutrientes. Cabe mencionar que en el caso del zooplancton, los datos
disponibles no fueron suficientes para caracterizar adecuadamente los dos grupos
funcionales existentes. Estos dos grupos corresponden a i) una comunidad dominada
por cladoceros, observada durante el evento de aguas claras de 2010, y a ii) una
comunidad fundamentalmente dominada por copépodos, rotiferos y pequefios
cladéceros, observada durante la mayor parte del periodo estudiado. El hecho de que
en 2011 no se produjera un evento de aguas claras hizo imposible comprobar la solidez
de los resultados referentes al grupo funcional de los cladoceros. En base a esta
limitacion, decidimos representar el papel del zooplancton en el ecosistema como una

funcion de forzamiento externa y no como una variable de estado.

150



Resumen global

RG>
\ 4
ZOOPLANCTON
e ———

\'2
NO-CIANOBACTERIAS CIANOBACTERIAS
v Consumo
Metabolismo fitoplancton (b)
basal de
fito-y
zooplancton
liberado A
como OP (c) Metabolismo basal de fito-
y zooplancton liberado
como PO, (c)
Carga Carga
terrestre (h) atmosférica (h)
Grazing (f) ¥ ¥
D — OP  [r=——=======--- > PO,
Mineralizacién (d)
Sedimentacion (e) Salidas (i)

Flujos sedimento (g)

Sedimento

Fig. 5.3. Modelo conceptual del ciclo del fosforo: (a) funciones externas de forzamiento para
el crecimiento de fitoplancton (temperatura, radiacion solar); (b) consumo por parte del y
fitoplancton; (c) metabolismo basal de fito- y zooplancton liberado en forma de PO, y O. ; (d)
mineralizacion de OP; (e) sedimentacion de particulas; (f) depredacion de detritus; (g) flujos
de POy, y OP desde el sedimento por difusion, resuspension del viento y bioturbacion; (h)
aportes externos de PO, y OP; (i) salidas de PO, y OP.
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Fig. 5.2. Modelo conceptual del ciclo del nitrogeno: (a) funciones externas de forzamiento
para el crecimiento de fitoplancton (temperatura, radiacion solar); (b) consumo por parte del
bacterio- y fitoplancton; (c¢) metabolismo basal de bacterio-, fito- y zooplancton liberado en
forma de NH,; y ON; (d) mineralizacion de ON; (e) sedimentacion de particulas; (f)
depredacion de detritus; (g) flujos de NOz;, NHy y ON desde el sedimento por difusion,
resuspension del viento y bioturbacion; (h) aportes externos de NH,, NO; y ON; (i) salidas de

NH4, NO3 y ON.
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En cambio, la informacion disponible sobre fitoplancton y bacterias permitié incluir
estos componentes biologicos como variables de estado y validar la capacidad
predictiva del modelo en base a los datos recogidos en 2011. Atendiendo a los
patrones estacionales observados para la comunidad de fitoplancton, optamos por la
representacion de los dos grupos de fitoplancton ya mencionados: cianobacterias y no-
cianobacterias. Las cianobacterias estan definidas como “estrategas de la k™, con tasas
de crecimiento y mortalidad bajas, una constante media de saturacion baja para el
nitrégeno y elevada para el fosforo y una alta tolerancia a la baja disponibilidad de
luz. Este grupo se caracteriza por presentar una temperatura de referencia alta,
una velocidad de sedimentacion baja y escasa palatabilidad para el zooplancton. El
segundo grupo de fitoplancton, las no-cianobacterias, se diferencia del primero tanto
en la competencia por los recursos (nitrogeno y fosforo), como en las tasas
metabolicas, la morfologia y su palatabilidad para el zooplancton (Tabla 5.4). En
concreto, las no-cianobacterias estan representadas como “estrategas de la r”, con
altas tasas de crecimiento y mortalidad, una constante media de saturacion baja para
el fosforo pero alta para el nitrégeno, baja temperatura de referencia, alta tasa de

sedimentacion y gran palatabilidad para el zooplancton.

Tabla 5.4. Parametros

relacionados con la Cianobacterias No-cianobacterias

caracterizacion de los ~ Palatabilidad para el

dos grupos de zooplancton 0.25 0.5

fitoplancton Tasa de crecimiento 0.9 1.5

modelados. Tasa de mortalidad 0.009 0.01
Tasa de sedimentacion 0.03 0.05
T?referencia 25 16.5
N maximo interno 0.4 0.1
N minimo interno 0.3 0.005
P maximo interno 0.004 0.019
P minimo interno 0.001 0.001
Cte media saturaciéon P 18 13
Cte media saturacion N 125 150

Cte: constante
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La ecuacion que representa la dindmica de la biomasa de fitoplancton contempla la
produccién de biomasa derivada del crecimiento y las pérdidas de biomasa asociadas
a los procesos de mortalidad, sedimentacion, depredacion por zooplancton y

exportacion al mar:

dFITO; . =crecimiento;, x FITO,, —mp; x M Temre) . FITO;
dt — Vsedimentacion; x FITO;,/ z,
— Depredacion ;, x ftemperatura , x ZOOP, — salidas % FITO;,

donde i = grupo funcional de fitoplancton (cianobacterias, no-cianobacterias); x =

capa vertical, x = 1.

El término correspondiente al crecimiento considera la influencia de la luz, la
temperatura y la disponibilidad de nutrientes mediante un modelo multiplicativo
(Cerco & Cole, 1994):

Crecimiento;, = ctomax; X fnutrientes;, X fluz;, * ftemperatura,,

donde i = grupo funcional de fitoplancton (cianobacterias, no-cianobacterias); x =

capa vertical, x = 1; ctomax; = tasa de crecimiento maximo de fitoplancton.

También es importante destacar que la incorporacion de fosforo y nitrégeno por parte
del fitoplancton se simula teniendo en consideracion “luxury uptake” ie. la
incorporacion de nutrientes depende tanto de las concentraciones tanto intra- como
extracelulares y estda restringida por wunos limites internos superiores e

inferiores de capacidad de almacenamiento.
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El otro componente bioldgico representado por una variable de estado, las bacterias
heterotrofas, fueron modeladas como un Unico grupo funcional. La ecuacion
correspondiente al bacterioplancton incluye tanto el crecimiento, como las pérdidas
derivadas de la depredacidén por zooplancton, mortalidad y exporte al mar. Con
respecto al crecimiento Dbacteriano, éste se ha representado siguiendo una
aproximacion similar a la propuesta por Fasham et al. (1990) y depende de

la disponibilidad de nitrogeno organico disuelto y amonio.

dBACT;

” = incorporacionp,,; X BACT-mb % o, X BACT"%

donde mb =tasa de mortalidad bacteriana; 6, = = ((1 - € x cos (2 7/ 365))/(1 + ).
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Resultados

Produccion por parte de las bacterias heterétrofas en condiciones

hipertroficas

La produccién bacteriana (PB), estimada mediante las tasas incorporacion de leucina
y timidina (LIR y TIR), mostré un patrén diario caracterizado por un incremento a lo
largo de la noche y un notable descenso al amanecer. El carbono organico disuelto
(DOC) presentd el patron opuesto a escala diaria, estando negativamente
correlacionado con LIR y TIR (Fig.5.4). El ratio LIR:TIR no experimenté grandes
variaciones a lo largo del dia. Sin embargo, se observo una pauta definida por un
aumento al atardecer y valores mas elevados durante la noche, y una correlacion

positiva entre el ratio LIR:TIR y el DOC.

A escala estacional, no se dieron grandes variaciones en la PB, que oscild entre 186 y
390 mg C m™ d'. No obstante, es importante mencionar que se produjo una
disminucion en el periodo invernal coincidiendo con un marcado descenso de la
biomasa fitoplancténica (que se tradujo en un aumento de la transparencia del agua).
Posteriormente, en primavera, la PB aument6 a la vez que se alcanz6 el maximo de
clorofila-a (acompafiado por un aumento en la turbidez del agua). El ratio LIR:TIR
también experiment6 ciertas fluctuaciones, mostrando valores mas altos en verano.
Ademas, encontramos una correlacion positiva entre el ratio LIR:TIR estimado en
condiciones luz (entendidas como condiciones de exposicion a la radiacion

fotosintéticamente activa o PAR) y el DOC.

En lo referente a aspectos de tipo metodoldgico, los valores de PB obtenidos en
condiciones de luz y oscuridad fueron muy similares, aunque los primeros tendieron a
ser ligeramente superiores. Es destacable que se observd una correlacion positiva
entre el ratio luz:oscuridad de LIR y las concentraciones de amonio y por otra parte,

una correlacion negativa entre el ratio luz:oscuridad de TIR y el DOC.
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Produccion primaria fitoplanctonica en condiciones hipertroéficas y su

relacion con la produccion bacteriana

La produccion primaria fitoplanctonica (PP) mostré variaciones diarias muy marcadas
y definidas por la magnitud de la radiacion solar, alcanzando el maximo a mediodia
en todas las fechas experimentales. Esto se tradujo en grandes variaciones en la

saturacion de oxigeno y el pH de la columna de agua (Fig. 5.5).

Las variaciones de PP en profundidad fueron proporcionales a la disponibilidad de luz
en la columna de agua, siendo maxima cerca de la superficie (0,2 m) y decreciendo
hacia el fondo del lago. No obstante, en una fecha experimental en la que aumento
marcadamente la transparencia del agua durante el invierno, el maximo se alcanzo a la

profundidad de 0,8 m como consecuencia de la fotoinhibicion.

Al igual que a escala diaria, la PP experimentd grandes variaciones estacionales,
mostrando valores minimos en invierno, moderados en verano y maximos en
primavera. A su vez, la PP especifica (ng C L'": pg Chl-a L' h™"), mostré una
dinamica estacional analoga. Los periodos estudiados mostraron caracteristicas fisico-
quimicas y biologicas muy dispares. El flujo de agua circulante a través del lago se
incrementd considerablemente en invierno con respecto a primavera y verano. Estos
cambios de flujo favorecieron cambios en los valores de biomasa (y por tanto en los
niveles de turbidez del agua) y la composicion de la comunidad fitoplanctonica. En
invierno, diatomeas, cloréfitas y criptofitas representaron una importante contribucion
a la biomasa, que presentd valores minimos. En primavera, la biomasa aumento
considerablemente, siendo las diatomeas el grupo mas relevante. En verano,
diatomeas, clorofitas y critptofitas estuvieron practicamente ausentes y las
cianobacterias, especialmente de tipo filamentoso, dominaron la comunidad
fitoplanctonica. En esta estacion la cianobacteria fijadora de nitrogeno
Cylindrospermopsis raciborskii supuso una contribucion especialmente importante a

la biomasa, que alcanzd los valores maximos. También en verano, se registré un
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Fig. 5.5. Variaciones diarias de la produccion primaria (PP) a 0.2 m a lo largo de dos ciclos
diarios. Las barras representan la media de dos medidas de PP y las barras de error el rango
de variacion entre ellas. También se muestran los cambios diarios en la saturacion de

oxigeno (O, %) y pH, asi como la radiacion solar (I).
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drastico descenso en los niveles de nitrogeno disuelto (DIN) y del ratio DIN/SRP

(fosforo reactivo soluble) con respecto a primavera y verano.

Con respecto al acoplamiento entre la PP y PB (Fig. 5.6), no se observd ninguna
correlacion significativa ni entre los valores horarios, ni entre los valores diarios
integrados (mg C m” h" o mg C m” d"). La comparacién entre estas variables,
cuantificada en forma de valores diarios integrados (PBD y PPD), mostré que la PBD
representd aproximadamente entre el 2 y el 40 % de la PPD en las fechas estudiadas.
Mientras en primavera y verano (periodos de elevada PPD) la PBD represent6é una
pequeiia proporcion de la PPD (2-5 %), en invierno esta proporcién aumentd
considerablemente, llegando a alcanzar ~40%. El carbono organico disuelto liberado
por el fitoplancton de manera contemporanea durante la fotosintesis (EDOC) fue
mayor que la demanda bacteriana de carbono o carbono requerido por las bacterias
para la produccion bruta (produccion neta mas respiracion) en todas las fechas

experimentales.

41 = ppDmgcmd 14
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Fig. 5.6. Valores diarios integrados de produccion primaria (PPD) y produccion bacteriana
(PBD) en las fechas experimentales.
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Caracteristicas filtradoras de la comunidad zooplanctonica en condiciones

hipertroéficas

Durante los dos periodos estudiados en este trabajo, finales de invierno/principios de
primavera y mediados de primavera, los parametros biologicos y fisico-quimicos en
el lago fueron muy diferentes. En concreto, la composicion de la comunidad
fitoplanctonica pasé de estar dominada por diatomeas y cloroficeas a estar dominada
por cianobacterias, y esta sucesion estuvo acompafiada por un cambio en la especie
dominante de zooplancton, en concreto, del cladocero de gran tamafio Daphnia

magna al de menor tamafio Bosmina longirostris.

Los experimentos realizados a finales de invierno/principios de primavera indicaron
que las tasas de filtracion de Daphnia magna fueron notablemente bajas tanto para el
fitoplancton como para las bacterias heterotrofas. Las tasas de filtracion de D. magna
obtenidas para ambos grupos de organismos fueron practicamente idénticas. De
manera similar, las tasas de filtracién por unidad de biomasa y la eficiencia de
asimilacion de D. magna fueran comparables para fitoplancton y bacterias
heterétrofas. Los experimentos realizados a mediados de primavera indican que la
especie dominante de metazooplancton en la Albufera de Valencia durante este
periodo, B. longirostris, mostrd una clara preferencia por las células de mayor tamafio.
En concreto, esta especie mostro tasas de filtracion mas altas para las algas de 1-15
um que para las bacterias < 1 pm. Asimismo, la mayor parte del carbono ingerido por
B. longirostris fue proporcionado por algas de 3-15 um. En lo referente a la fraccion
de zooplancton correspondiente a un tamafio de 50-100 pm, la especie predominante
fue Keratella cochlearis. Nuestros experimentos indican que si bien este rotifero es
capaz de alimentarse de bacterias, muestra una preferencia evidente por algas de 3-15
pm. Por ultimo, considerando la comunidad de zooplancton en su totalidad, las tasas
especificas de carbono por unidad de biomasa fueron mayores para el fitoplancton que
para las bacterias (2 pg C de fitoplancton frente a 0,5 pg C de bacterias ingeridas por

ug C zooplancton). En términos de carbono total ingerido por el zooplancton, estos
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zooplancton, estos resultados se traducen en un aporte mayoritario de carbono por

parte del fitoplancton (75%).

Los modelos ecoldgicos como herramientas de conocimiento y gestion de

los ecosistemas acuaticos: el caso de la Albufera de Valencia

Los resultados referentes a la comparacion entre los valores observados y simulados
correspondientes a 2010 para ciertas variables de estado (incluyendo los intervalos de
confianza al 95%) se muestran en la Fig. 5.6. El modelo es capaz de simular
satisfactoriamente los patrones estacionales de nitrato, amonio, asi como de nitrégeno
y fosforo total. Las predicciones para la biomasa total de fitoplancton y no-
cianobacterias coinciden con los datos observados, aunque el modelo no reproduce
con exactitud el evento de aguas claras observado a finales de invierno. Sin embargo,
en el caso de las cianobacterias, el modelo simula de manera realista la dinamica
estacional observada, capturando los valores minimos y maximos. Las variaciones
estacionales observadas para las bacterias heterotrofas no son replicadas en detalle por
el modelo, pero éste si reproduce el valor medio de biomasa observado. La
competencia del modelo fue valorada en mayor detalle y profundidad mediante la
aplicacion de dos pruecbas de bondad de ajuste: error relativo y eficiencia de
modelizacion. El error relativo es un parametro independiente de escala que refleja el
porcentaje de discrepancia entre los valores simulados y observados. La eficiencia de
modelizacion evalia la capacidad predictiva del modelo usando como valor de
referencia los valores medios observados. Asi, un valor cercano a uno indica que los
valores simulados se ajustan de manera precisa a los observados, mientras que un
valor cercano a cero indica que la media de los valores observados constituye una
prediccion igual de eficiente que la que ofrece el modelo para las observaciones

individuales. Por tultimo, un valor negativo indica que la media de los datos
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observados ofreceria una prediccion mejor que la proporcionada por el modelo (Stow

et al., 2003).

Atendiendo a las pruebas de bondad de ajuste, y en concreto a los valores de error
relativo correspondientes a 2010, la menor discrepancia entre los valores observados y
simulados se obtuvo para las variables de estado fitoplancton total, cianobacterias y
fosforo total, mientras que la mayor discrepancia se obtuvo para el fosfato. Respecto a
la eficiencia de modelizacion, cianobacterias y amonio mostraron valores positivos,

siendo los valores para no-cianobacterias, fosfato, nitrégeno y fosforo total negativos.

La comparacion de los valores observados y las simulaciones correspondientes al
periodo de 2011 se muestran en la Fig. 5.7. Es importante destacar, en primer lugar,
que en este afio no tuvo lugar un “eventos de aguas claras”, y los valores minimos
registrados para la clorofila-a fueron aproximadamente 80 pg L. En el caso de la
biomasa total de fitoplancton, el modelo captura el patron estacional general pero
subestima tanto el maximo de primavera, como el pico secundario de otofio. Estos
resultados reflejan la subestimacion asociada a los valores observados para las
cianobacterias. Por el contrario, el modelo sobrestima las observaciones
correspondientes a la biomasa de no-cianobacterias. La variabilidad estacional de los
valores observados para las bacterias heterotrofas no es capturada por el modelo, sin
embargo, .... simula adecuadamente los valores medios. En lo referente a las pruebas
de bondad de ajuste para al periodo de 2011, los valores mas bajos de error relativo
se obtuvieron para fitoplancton total y fosforo total, mientras que el valor de las
cianobacterias aument6 marcadamente con respecto al obtenido para el periodo de
calibracion (2010). Por otra parte, fosfato y amonio mostraron las mayores
discrepancias entre los valores observados y simulados. Atendiendo a la eficiencia de
modelizacion, el fosfato, nitrato y bacteria obtuvieron valores positivos. Sin embargo,

el resto de variables de estado mostro valores negativos.
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Fig. 5.6. Comparacion entre los valores mensuales observados y simulados por el modelo
para cianobacterias, no-cianobacterias, fitoplancton, amonio, nitrato, nitrégeno total (TN),
fosforo total (TP) y bacterioplancton heterdtrofo durante el periodo de calibracion (2010).
Los puntos verdes representan las observaciones y las lineas solidas las predicciones del
modelo. Las lineas discontinuas representan los margenes de incertidumbre del 95%
asociados a las funciones externas de forzamiento del modelo.
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Fig. 5.7. Comparacion entre los valores mensuales observados y simulados por el modelo
para cianobacterias, no-cianobacterias, fitoplancton, amonio, nitrato, nitrégeno total (TN),
fosforo total (TP) y bacterioplancton heterétrofo durante el periodo de validacion (2011).
Los puntos verdes representan las observaciones y las lineas solidas las predicciones del
modelo. Las lineas discontinuas representan los margenes de incertidumbre del 95%
asociados a las  funciones de  forzamiento  externas del = modelo.
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El analisis de sensibilidad indico que los parametros de mayor influencia para el
fitoplancton total y la biomasa de cianobacterias fueron fundamentalmente los
relacionados con las estrategias de crecimiento y sedimentacion de ambos grupos de
fitoplancton. Otros factores relevantes son aquellos relacionados con la temperatura
de referencia, la proporcion de nitrogeno y fosforo inerte enterrado en el sedimento o
las cuotas maximas de fosforo y nitrogeno en no-cianobacterias y cianobacterias,

respectivamente.

Los ciclos anuales de nitrogeno y foésforo simulados por el modelo se muestran en las
figuras 5.8 y 5.9. Estos ciclos ilustran la magnitud de las cargas de nutrientes externas
y los distintos procesos ecologicos representados por el modelo. Para la
interpretacion de estos resultados es importante tener presente que las cargas externas
de nutrientes consideradas por el modelo estan basadas en concentraciones de
nutrientes ponderadas por el flujo medido en los canales seleccionados durante el
periodo de estudio (2010-2011) y por tanto los ciclos de nitrogeno y fosforo en el lago
estan estrechamente relacionados con el régimen hidrolégico del mismo. El modelo
considera unos aportes hidrologicos de origen fluvial y por precipitacion que resultan
en un total de 231 hm’ afio”’ y que teniendo en cuenta las pérdidas debidas a

evaporacion en la superficie del lago, resultan en una tasa de renovacion de 8,9 afio™.

Las cargas aloctonas de nitrégeno, suponen una entrada de 2209 x 10° kg afio” y solo
una pequefia fraccion, aproximadamente el 25%, abandona el lago a través de las
golas. En el caso del fosforo, los aportes externos suman 65,5 x 10° kg afo™ y las
salidas del sistemas, también constituyen una pequefia proporcion del 30%. En cuanto
a los flujos de nutrientes desde el sedimento, el modelo refleja unos aportes de fosforo
de 6,2 x 10° kg afio”', y un flujo mucho mas elevado de nitrégeno, de 160 x 10°

kg afio.
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Fig. 5.8. Ciclo del fosforo: (a) funciones externas de forzamiento para el crecimiento de
fitoplancton (temperatura, radiacion solar); (b) consumo por parte del fitoplancton; (c)
metabolismo basal de fito- y zooplancton liberado en forma de PO, y OP; (d)
mineralizacion de OP; (e) sedimentacion de particulas; (f) depredacion de detritus; (g) flujos
de PO4 y OP desde el sedimento por difusion, resuspension por viento y bioturbacion; (h)
aportes externos de PO4 y OP; (i) salidas de PO4 y OP. Las cifras representan flujos anuales
acumulados (t").
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Fig. 5.9. Ciclo del nitrégeno: (a) funciones de forzamiento externas para el crecimiento de
(b) consumo por parte del fitoplancton; (c)

fitoplancton (temperatura, radiacion solar);

metabolismo basal de bacterio-, fito- y zooplancton liberado en forma de NH; y ON; (d)
mineralizacion de ON; (e) sedimentacion de particulas; (f) depredacion de detritus; (g)
flujos de NHy, NO; y ON desde el sedimento por difusion, resuspension por viento y
bioturbacion; (h) pérdidas de NO; asociadas a la denitrificacion; (i) nitrificacion; (j) aportes
externos de NHy, NO; y ON; (k) salidas de NHy, NO; y ON. Las cifras representan flujos
anuales acumulados (t7).
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El andlisis de escenarios indica que tanto el fitoplancton en su conjunto, como
cianobacterias y no-cianobacterias de manera independiente, muestran una
respuesta lineal al amplio rango de cargas de nutrientes y tasas de renovacion
exploradas, siendo esta respuesta mas acusada para los nutrientes. Los resultados
basados en valores medios anuales ilustran una relacion positiva entre la biomasa
del fitoplancton (fitoplancton total, cianobacterias y no cianobacterias) y las
tasas de renovacion del lago i.e. mayores tasas de renovacion favorecen
valores mas elevados de biomasa fitoplanctonica. Sin embargo, si nos centramos
en periodos de tiempo mds cortos, como por ejemplo febrero-marzo (Fig. 5.10),
podemos apreciar un posible efecto de dilucion asociado a altas tasas de
renovacion.  En concreto, mientras la biomasa de fitoplancton total y no-
cianobacterias aumenta ligeramente a medida que aumentan tasas de renovacion,
la biomasa de cianobacterias muestra la reaccion opuesta, es decir, un marcado

declive.
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Fig. 5.10. Comparacion de las predicciones del modelo para los valores de clorofila-a total, no-
cianobacterias y cianobacterias durante el periodo febrero-marzo para el rango indicado de
cargas de nutrientes y tasas de renovacion. Las variaciones de nutrientes corresponden a

concentraciones ponderadas por el flujo de agua de cargas de 4.4 - 11.3 mg de nitrégeno total
L'y 130 - 340 pg de fosforo total L™, respectivamente.
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Tal y como ya se ha comentado en la introduccion, el conocimiento referente a las
variaciones de produccion bacteriana (PB) a escala diaria y estacional en lagos
altamente eutroficos es limitado. El estudio de tales aspectos en la Albufera de
Valencia representa una oportunidad para recabar nuevas evidencias y mejorar el
conocimiento sobre la dinamica de las bacterias heterdtrofas en este tipo de
ecosistemas. En este ambito, el presente trabajo ha permitido constatar la existencia
de un patrén diario de PB en condiciones de hipertrofia en un lago somero. Estos
resultados corroboran lo observado en sistemas similares, como por ejemplo en el
lago somero hipertrofico Verevi en Estonia (Tammert ef al., 2005). Ademas, al igual
que en la Albufera de Valencia, se ha descrito un incremento de la PB durante la
noche en el lago meso-eutréfico Constanza (Alemania) y los lagos eutréficos
Bagsvaerd (Dinamarca), Vortsjarv (Estonia) y Ebrié (Costa de Marfil), (Jergensen,
1992; Simon, 1994; Torreton et al., 1994; Kisand et al., 1998).

Asimismo, nuestro trabajo indica que a escala diaria se produce una sintesis
equilibrada de proteinas y ADN por parte del bacterioplancton heterétrofo. No
obstante, los resultados con mayor resolucion temporal, referentes a primavera,
indican que la sintesis de proteinas parece estar ligeramente favorecida hacia el
anochecer, corroborando lo observado en el lago somero eutrofico Bagsvaerd
(Dinamarca) y el lago somero hipersalino Laguna Madre (Texas) (Chin-Leo & Benner
1991; Jorgensen, 1992). La evaluacion de la sintesis relativa de estas macromoléculas
ha sido posible mediante el uso combinado de leucina y timidina en las estimas de PB.
En concreto, el ratio LIR:TIR (tasas de incorporacion de leucina y timidina,
respectivamente), permite inferir el estado de crecimiento de la comunidad bacteriana.
Asi, un ratio LIR:TIR constante en el tiempo indica una sintesis analoga de proteinas
y ADN vy por tanto una situacion de crecimiento equilibrado por parte de la
comunidad bacteriana, mientras que oscilaciones en este ratio pueden indicar que se

esta produciendo un cambio en las tasas de crecimiento en respuesta a variaciones en
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las condiciones ambientales (Chin-Leo & Kirchman, 1988; Gasol et al., 1998; Hoppe
et al., 2006).

En contraposicion a lo observado a escala diaria, la PB no mostré6 importantes
variaciones a escala estacional. Sin embargo, si se detectaron fluctuaciones en el ratio
LIR:TIR. Nuestros trabajo indica que concentraciones mas elevadas de carbono
organico disuelto (DOC) favorecen la produccion de proteinas y por tanto el
incremento de este ratio. Estos resultados contrastan con la hipotesis de que las
bacterias tienden a invertir mas recursos en la acumulacion de biomasa en condiciones
ambientales adversas, como por ejemplo, en situaciones de baja disponibilidad de

DOC (Petit et al., 1999).

En lo referente a aspectos de tipo metodoldgico, y en concreto a la influencia de las
condiciones de incubacion en las estimas de PB, nuestros resultados, con valores de
PB ligeramente mas altos en condiciones de exposicion a PAR, coinciden con los
obtenidos en estudios previos en respuesta a la exposicion a luz visible
(Ruiz-Gonzalez et al., 2012). Por el contrario, en otros estudios en los que las
bacterias estuvieron expuestas a distintas fracciones de radiacion solar (UV-A: 315
- 400 nm, UV-B: 280 - 315; UV-R: 280 - 400 nm; PAR: 400 - 700 nm; radiacién
incidente) se observaron efectos inhibitorios (Aas et al., 1996; Conan et al., 2008;
Rochelle-Newall et al., 2008). La variedad de efectos observados, en muchas ocasiones
contradictorios, sugiere que hay otros factores implicados. De hecho, nuestros
estudio indica una posible interaccion entre los efectos de la luz y la
disponibilidad de nutrientes en el ratio luz:oscuridad de LIR y TIR. En
concreto, los resultados apuntan a que las concentraciones de amonio modulan, al
menos en parte, la incorporacion de aminoacidos por parte de las bacterias
heterotrofas. De la misma manera, nuestros resultados indican que a concentraciones
bajas de DOC, la luz puede favorecer indirectamente la incorporacion de leucina
y timidina, probablemente debido a que estimula la produccion de DOC

por parte del fitoplancton (Ruiz-Gonzélez et al., 2013). A la vista de nuestros
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resultados, que evidencian un posible efecto de la luz solar sobre la PB, respaldamos
el uso de incubaciones en condiciones de exposicion a la radiacidon solar natural o la

utilizacion combinada de éstas con incubaciones realizadas en oscuridad.

Otra cuestion de tipo metodoldgico que cabe mencionar es la eleccion de las
concentraciones de “H-leucina y *H-timidina para la estima de la PB. En nuestro
estudio, las tasas de incorporacion de leucina y timidina se midieron a la mitad de la
concentracion saturante y en consecuencia, los valores obtenidos para estas tasas
corresponden aproximadamente a la mitad de las que se obtendrian a concentraciones
saturantes de *H-leucina y ’H-timidina. Por esta razén, y exclusivamente para el
calculo de los valores de BP, se aplico un factor de 2 para aproximar nuestros valores
a los correspondientes a concentraciones saturantes. Sin embargo, en futuros estudios
se deberia optimizar el método, estableciendo las concentraciones mas adecuadas en
base a las curva de saturacion de *H-leucina y *H-timidina. Dado que suponemos que
las concentraciones de estos compuestos en el medio son minimas, probablemente las
concentraciones Optimas dependen fundamentalmente de la composicion de la
comunidad. Asimismo, la eleccion del factor de conversion implicado en los calculos
de PB puede afectar de manera relevante los resultados. Aunque el factor tedrico
aplicado en este estudio (2 x 10" células mol de timidina incorporada™) ha sido
ampliamente utilizado en la literatura y es muy similar al derivado empiricamente
para otros lagos eutroficos, se tiene constancia de que los factores de tipo
empirico muestran una variacion temporal y se ven afectados por distintos factores
ambientales (Bell e al., 1983; Tammert et al., 2005; Calvo-Diaz & Moran, 2009).
Por tanto, el calculo de factores de conversion empiricos especificos ayudaria a

cuantificar de manera mas precisa la PB en la Albufera de Valencia.

Por tultimo, la naturaleza hipertréfica del lago de estudio invita a explorar el limite
superior de la PB. Si bien los valores obtenidos en la Albufera de Valencia son

considerablemente elevados (hasta 706 mg C m™ d'), no superan el valor maximo
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recogido en la literatura referente a lagos hipertroficos, que equivale

aproximadamente a 1100 mg C m~ d"' (Sommaruga, 1995).

En la presente investigacion hemos evaluado también las variaciones diarias de
produccion primaria (PP), en este caso claramente definidas por las fluctuaciones en
la disponibilidad de Iuz a lo largo del dia. El marcado maximo observado a mediodia
en superficie difiere de la disminucion superficial con respecto a capas mas profundas
descrita por otros estudios en este periodo del dia (Oliver et al., 2003; Wu et al.,
2011). Esto se explica posiblemente por la ausencia de fotoinhibicién cerca de
la superficie (a 0,2 m de profundidad), derivada del efecto de sombra producido
por la elevada biomasa fitoplanctonica presente en el lago. El hecho de que en
invierno, durante el periodo de maxima transparencia del agua (asociada a una
reduccion de la biomasa fitoplanctonica), se observase el fenémeno de
fotoinhibicion, refuerza la hipdtesis de que el efecto de sombra producido por
el fitoplancton desempefia un papel fundamental en definir las variaciones a escala
diaria de PP en la Albufera de Valencia. Nuestro estudio indica, ademas, que la
elevada biomasa fitoplanctonica también define el perfil vertical de PP en el lago,
provocando una rapida extincion de la luz a medida que aumenta la profundidad y
limitando de manera creciente la PP en la columna de agua. En consecuencia, el

grueso de esta produccion se concentra en las capas superficiales del lago.

En cuanto a las variaciones a escala estacional, la PP presentd valores moderados en
invierno debido a la baja radiacion solar, pero sobre todo al descenso de la biomasa
fitoplanctonica en esta estacion. La mencionada disminucion fue la consecuencia del
incremento del flujo de agua a través del lago en este periodo, que provoco la
exportacion de una gran parte de esta biomasa al mar y se tradujo en un marcado
aumento en la transparencia del agua. Estos resultados son relevantes en el contexto de
restauracion del ecosistema, ya que indican que el aumento de la tasa de
renovacion de agua del lago podria ayudar a disminuir los niveles de PP y por tanto a

mitigar la eutrofizacion, tal y como se ha demostrado en numerosos lagos eutroficos,
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como por ejemplo los lagos Balaton y Kastoria (Padisak et al., 1999; Moustaka-
Gouni et al., 2006). El maximo de PP tuvo lugar en primavera, favorecido
parcialmente por la alta disponibilidad de luz y nutrientes. Otro factor influyente fue
la reduccion del flujo de agua circulante a través del lago en este periodo, lo cual
propicio el desarrollo de una floracion de cianobacterias. El agotamiento estival del
nitrogeno se debid principalmente al intenso crecimiento algal durante primavera y
principios de verano y probablemente en menor medida, a la denitrificacion en la
interfase  agua-sedimento  (Seitzinger, 1998).  Probablemente, las bajas
concentraciones de nitrégeno inorganico disuelto limitaron el crecimiento algal

dando lugar a los valores moderados de PP observados en esta estacion.

La dinamica estacional de PP en la Albufera de Valencia, con el maximo en
primavera, difiere de la observada en numerosos lagos hipertroficos, con un maximo
estival (Kamjunke et al., 1997; Kisand & Noges, 1998; Liboriussen & Jeppesen, 2003;
Schelske et al., 2003). Esto probablemente se debe a que a diferencia de la mayoria de
los lagos mencionados, situados en la zona templada septentrional, la Albufera de
Valencia presenta temperaturas moderadamente elevadas en primavera (=20°C).
Asimismo, la importante limitacion de nitrégeno durante el verano, posiblemente
impidié que se alcanzaran tasas fotosintéticas elevadas a pesar de las condiciones
favorables de luz y temperatura caracteristicas de esta estacion. Sin embargo, el
patrén estacional de PP especifica si coincidio con la variaciones descritas en el lago
somero hipertrofico Zeekoevlei (Sudafrica), con valores menores en invierno y mas

elevados en primavera (Harding, 1997).

Las variaciones estacionales de PP estuvieron asociadas a un cambio en la
composicion de la comunidad fitoplanctonica y a su vez en la comunidad de
zooplancton. Nuestra investigacion ha permitido evaluar, en condiciones muy
semejantes a las naturales, la contribucion de las poblaciones de fitoplancton y
bacterias heterdtrofas a la trasferencia de carbono a las especies dominantes de

metazooplancton durante dos fases bien diferenciadas del ciclo anual: finales de

177



Discusion global

invierno/principios de primavera y mediados de primavera (tras el maximo de PP).
Las bajas tasas de filtracion por parte de Daphnia magna observadas a finales de
invierno/principios de primavera, probablemente reflejan el efecto inhibidor causado
por la gran abundancia de cianobacterias filamentosas en las
suspensiones alimenticias derivadas del agua del lago, ya que diversos estudios
previos atribuyen una disminuciéon de las tasas de filtracion de D. magna a
abundancias elevadas de individuos de este grupo (DeMott et al., 2001;
Sahuquillo et al., 2007; Pannoso & Liirling, 2010). El hecho de que las tasas de
filtracion de Daphnia magna fueran practicamente idénticas para el fitoplancton y
las bacterias heterdtrofas, corrobora los habitos de alimentacion no selectivos de
los dafnidos previamente descritos en la literatura (DeMott, 1982; Lampert, 1987;
Kamjunke et al., 1999) y supone una novedosa aportacién a los escasos datos

obtenidos en condiciones analogas a las naturales.

Asimismo, tanto las tasas de filtracién por unidad de biomasa como la eficiencia de
asimilacion de D. magna fueran comparables para fitoplancton y bacterias, lo cual
pone de manifiesto el papel de estas ultimas como una fuente de alimentacion para el
metazooplancton a finales de invierno/principios de primavera, periodo en el cual
aumentan las tasas de renovacion de agua en el lago y la transparencia del agua. Estos
resultados pueden tener implicaciones mas amplias para la sucesion anual de
zooplancton en ecosistemas altamente eutréficos, ya que corroboran la hipdtesis de
que las bacterias podrian proporcionar una fuente alternativa de alimentacion
en periodos en los que la biomasa algal es reducida (Kamjunke et al,
1999). En referencia a la ingestion de bacterias por parte del zooplancton en la
Albufera de Valencia, estudios recientes han corroborado que las bacterias constituyen
la principal fuente de alimentacion para las especies de rotiferos dominantes

en verano: Anuraeopsis fissa 'y Brachionus angularis (Miracle et al., 2014).

Los experimentos realizados a mediados de primavera reflejaron una preferencia de

Bosmina longirostris por las células de mayor tamafio, lo que concuerda con
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resultados de estudios previos (DeMott, 1982; Schoenberg, 1989; Toth & Kato, 1997).
Como en el caso de D. magna, las tasas de filtracion obtenidas fueron bajas,
probablemente como consecuencia de que las abundancias celulares en las
suspensiones de alimentacion superaron el nivel de limitacioén incipiente. Este nivel
puede definirse como una concentracién de alimento a partir de la cual la tasa de
ingestion deja de aumentar de manera proporcional a la concentracion de alimento, y

se establece una relacion negativa entre ambas (Downing & Rigler, 1984).

Los resultados referentes a la ingestion de carbono por B. longirostris indican que el
fitoplancton es la mayor fuente de carbono. Asimismo, el fitoplancton constituye el
aporte mayoritario de carbono ingerido por unidad de biomasa para el total de la
comunidad zooplanctoénica, integrada parcialmente por Keratella cochlearis y larvas
nauplio del copépodo Acanthocyclops americanus (si bien estos resultados muy
probablemente reflejan las preferencias alimenticias de la especie dominante en este
periodo, B. longirostris). En definitiva, nuestro trabajo sugiere que en primavera,
durante los periodos de dominancia de B. longirostris, la transferencia de la energia

de algas y bacterias ocurre en gran parte a través de la red trofica tradicional.

Nuestras observaciones concuerdan con la idea general de que los cladoceros de
pequefio tamafio suelen desplazar a los mas grandes en situaciones de dominancia
de cianobacterias filamentosas. Esto se debe a que los dafnidos son mas sensibles que
Bosmina sp. a abundancias elevadas de estas especies fitoplanctonicas (Lampert, 1982;
Gliwicz & Lampert, 1990; Abrantes ef al., 2009). De la misma manera, nuestros
datos apoyan el uso de los cladoceros como un indicador eficiente del estado trofico
de los lagos someros y en particular de B. longirostris como indicador de eutrofia

(Alonso, 1996; Haberman, 2007; Haberman & Haldna, 2014).

La sintesis del estudio de los procesos bioldgicos desarrollado en los capitulos I, I y
III permite analizar distintos aspectos relevantes para el flujo del carbono en el

ecosistema. Estos aspectos incluyen el acoplamiento entre las producciones primaria
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y bacteriana, la contribucion relativa a la produccion de carbono organico particulado
por parte del fitoplancton y las bacterias heterdtrofas y la transferencia de este

carbono a niveles troficos superiores como el zooplancton.

El contraste entre las marcadas fluctuaciones de PP y la relativa invariabilidad en la
PB a escala estacional, unido a la falta de correlacion entre ambas variables,
sugiere que a esta escala temporal, no existe un acoplamiento entre la PP y la PB.
Este hecho posiblemente se debe a que dada la elevada PP observada en el lago,
las concentraciones de materia organica disuelta existentes en el agua son
suficientes para cubrir las demandas de carbono de las bacterias heterdtrofas y por
tanto, éstas no dependen del carbono organico disuelto producido de manera
contemporanea por el fitoplancton como subproducto de la fotosintesis (EDOC). De
hecho, en las fechas estudiadas, las concentraciones de EDOC sobrepasaron las
concentraciones de carbono requeridas para la produccion bacteriana bruta. Este hecho
sugiere ademas, que el bacterioplancton heterotrofo no depende de los aportes aloctonos de
materia organica, aunque ésta no puede ser totalmente descartada como una posible fuente

adicional de carbono.

La falta de acoplamiento entre la PP y la PB observada en la Albufera de Valencia
coincide con resultados del lago somero Vortsjarv, en el que la produccion
fitoplantonica era capaz de cubrir las demandas bacterianas de carbono (Kisand &
Noges, 1998). Sin embargo, difieren de la fuerte correlacion encontrada en el embalse
eutrofico de Bautzen, en el que la produccion algal podia cubrir solo parcialmente la
demanda bacteriana de carbono (Kamjunke et al, 1997). En definitiva,
nuestros resultados, junto a los obtenidos en sistemas similares, apoyan la hipdtesis de
que la alta disponibilidad de DOC favorece el desacoplamiento entre las

producciones primaria y secundaria (Gasol et al., 1998).
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En el contexto de la contribucion relativa a la produccion de carbono organico
particulado, como se ha mencionado anteriormente, los importantes cambios
estacionales observados en la PP contrastan con las pequefas variaciones
experimentadas por la PB en el lago. Por tanto, las fluctuaciones en los valores del
ratio de produccion bacteriana:produccion primaria diaria (PBD:PPD) responden
fundamentalmente a cambios en la PPD. El amplio rango de valores observados
coincide con el descrito en otros lagos altamente eutroficos (Sendergaard,
1993; Robarts et al., 1994, Kamjunke et al., 1997) y es interesante destacar, que
nuestro valor medio de 16% se aproxima mucho a la cifra de 15% encontrada para
un total de 21 ecosistemas de agua dulce con una productividad primaria

similar a la de la Albuferade Valencia (Fouilland & Mostajir, 2010).

La proporcion de carbono particulado que cada uno estos grupos de organimos
proporcionan (expresada mediante el ratio PPD/PBD) invita a explorar las relaciones
entre las producciones primaria y bacteriana con niveles troficos superiores. En todos
los periodos estudiados, el ratio DPP:DPB fue superior a 1, indicando que el
fitoplancton probablemente representa el mayor aporte de carbono particulado
disponible para los niveles troficos superiores en la Albufera de Valencia a lo largo
del ciclo anual. Sin embargo, este hecho no implica necesariamente que el
fitoplancton constituya la principal fuente de energia para los consumidores, ya que
las cianobacterias filamentosas y coloniales, muy abundantes en el lago, no
son comestibles para la mayoria de especies de zooplancton y entran en la via
detritica. En consecuencia, cabria esperar que las bacterias heterotrofas representen una
importante fuente de energia para niveles tréficos superiores en lagos hipertroficos y
que la transferencia de carbono a través del bucle microbiano sea importante en este

tipo de lagos.

A este respecto, nuestro trabajo indica que mientras a finales de invierno/principios de
primavera casi la mitad del carbono ingerido por el zooplancton fue proporcionado

por las bacterias, a mediados de primavera esta cifra practicamente se redujo a un
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cuarto. Esto sugiere que si bien en los periodos de dominancia de B. longirostris la
transferencia de energia desde los niveles troficos inferiores se produce
principalmente a través de la red trofica tradicional, durante periodos de dominancia
de D. magna, en los que se reduce la biomasa algal, el acoplamiento trofico entre el
bucle microbiano y la red tréfica clasica gana importancia en la transferencia de

energia.

Por ultimo, nuestro estudio pone de manifiesto que tan solo una pequena fraccion de la
biomasa fitoplanctonica es consumida por el zooplancton, tal y como se ha
observado en otros lagos eutréficos, ilustrando la limitada capacidad del zooplancton
para controlar el crecimiento algal y en un contexto mas amplio, apoyando la hipotesis
de que el control top-down es reducido en los lagos de zonas templadas calidas

(Agasild & Noges, 2005; Jeppesen et al., 2007).

Dentro del marco del procedimiento estandar de modelizacion (Jergensen, 1997), el
desarrollo de un modelo ecologico puede considerarse como un proceso iterativo que
implica una serie de pasos fundamentales: definicion del problema, desarrollo de
un diagrama conceptual del sistema, formulaciéon matematica de los procesos,
analisis de sensibilidad, calibracion y validacion. Siguiendo esta linea de razonamiento,
nuestro estudio presenta un modelo biogeoquimico dirigido a reproducir los
procesos ecologicos que definen la dinamica del fitoplancton en la Albufera de

Valencia y que en definitiva subyacen a los problemas de eutrofizacion del lago.

En términos generales, el modelo desarrollado reproduce de manera realista los
patrones estacionales de clorofila-a total, nitrato, amonio, asi como de nitrégeno y
fosforo total (teniendo a su vez en cuenta la incertidumbre asociada a las funciones de
forzamiento externas). Sin embargo, las pruebas de bondad de ajuste sugieren que
en este momento, la capacidad predictiva del modelo para ciertas variables de estado
(e.g. fosfato) no estd demostrada. El hecho de que el valor maximo y minimo para el

error relativo y la eficiencia de modelizacion respectivamente se obtuvieran para el
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periodo de validacion puede ser una evidencia de que ciertos parametros han
sido mal especificados y se han anulado entre si dando lugar a una mayor

competencia del modelo para los datos correspondientes al periodo de calibracion.

Como se ha mencionado anteriormente, el analisis de sensibilidad constituye una de
las etapas criticas en el desarrollo de un modelo ecoldgico. Este tipo de analisis
permite identificar los pardmetro mas influyentes para el modelo y por tanto aquellos
procesos que deben ser estudiados en mayor profundidad. En base a nuestros
resultados, podemos concluir que la correcta caracterizacion de las tasas de
crecimiento y sedimentacion de ambos grupos de fitoplancton son fundamentales para
garantizar la capacidad predictiva del modelo y por tanto su utilidad como

herramienta de gestion.

Los modelos ecoldgicos, entendidos como una herramienta para abordar la gestion de
ecosistemas eutroficos, estan dirigidos principalmente a ampliar el conocimiento
ecologico de los lagos y a proporcionar una herramienta predictiva sobre la
respuesta potencial de estos ecosistemas (Arhonditsis & Brett, 2004). El modelo
desarrollado, concebido como herramienta heuristica, ha permitido extraer
informacion referente a los flujos de fosforo y nitrogeno en el lago. El analisis de
los distintos procesos ecoldgicos relacionados con los ciclos de nutrientes muestra
que las cargas aportadas por las aguas influyentes suponen, con mucho, la mayor
contribucién a los aportes de fosfato a la columna de agua (> 90%). El aporte
correspondiente a los sedimentos es menor que el originado por mecanismos de
reciclado (mineralizacion y metabolismo basal del plancton), y dado que este Gltimo
es insuficiente para cubrir las demandas del fitoplancton, el crecimiento algal
debe depender de los aportes externos de fosforo. En referencia al ciclo del
fosforo, también es interesante destacar que el modelo atribuye un consumo de
mas del 70% del fosforo incorporado por el fitoplancton al grupo de las
cianobacterias y sugiere que los sedimentos constituyen un sumidero de fosforo a

escala anual.
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Al igual que en el caso del fosforo, las cargas aportadas por las aguas entrantes en la
Albufera constituyen el mayor aporte de este elemento a la columna de agua,
mayoritariamente en forma de nitrato. También en este caso, los mecanismos de
reciclado del nitrogeno son insuficientes para cubrir las demandas del fitoplancton,
que por tanto son cubiertas por aportes externos. Sin embargo, es importante sefialar
que de acuerdo a nuestro analisis, el nitrogeno liberado por las bacterias a través del
metabolismo basal proporciona aproximadamente la mitad del nitrégeno requerido
para el crecimiento fitoplanctonico, hecho que destaca el papel critico de las bacterias
como mineralizadores en el ecosistema. Otros aspectos interesantes referentes al ciclo
del nitrogeno son el consumo por parte de las no-cianobacterias de mas del 80% del
nitrogeno incorporado por el total del fitoplancton y la existencia de un flujo neto de

este nutriente desde los sedimentos a la columna de agua.

Si bien las ecuaciones que integran el modelo son fruto de la experiencia empirica
recabada en numerosos lagos, no dejan de estar basadas en formulaciones teoricas. En
este punto, es importante matizar que las resultados proporcionados por el modelo en
respuesta a diferentes medidas de gestion deben interpretarse teniendo en cuenta que
existen ciertas limitaciones en la capacidad predictiva del modelo. La eleccion de los
escenarios explorados se debe en parte al hecho de que el control de las cargas de
nutrientes se ha destacado como una prioridad para los lagos someros eutréficos
situados en zonas templadas calidas (Moss et al., 2004; Romo et al., 2005). Dado
que a menudo esta medida tiene un efecto limitado y que el ciclo hidrologico del
lago esta fuertemente regulado por los requerimientos para el cultivo del arroz, la
modulacion de las tasas de renovacion del lago puede suponer una herramienta de
gestion efectiva en la Albufera de Valencia (Gulati & van Donk, 2002). De
hecho, el proporcionar unos pulsos intensos de agua con cargas bajas de nutrientes
a finales de invierno y principios de primavera ha sido propuesto anteriormente
como medida para mejorar las condiciones de luz en el lago y favorecer el

restablecimiento de macrofitos (Miracle ef al., 2012; Rodrigo et al., 2013).
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El analisis de escenarios indica que las cargas externas de nutrientes son el factor que
tiene una mayor influencia sobre el fitoplancton. Por tanto, el control de éstas
deberia establecerse como prioridad para la restauracion del lago. La
restauracion de ecosistemas acudticos suele estar dirigida o centrada en la
reduccion de los niveles de fosforo por ser el nutriente generalmente
considerado como limitante en lagos (Schindler, 1977). No obstante, nuestro
analisis ilustra la importancia que el nitrégeno tiene para el ecosistema. Esta idea
se ve reforzada por el marcado descenso del nitrogeno inorgénico disuelto en
verano que sugiere que el fitoplancton puede experimentar de manera periddica
colimitacion de nutrientes o limitacion por nitrogeno. Es mas, diversos
estudios indican que la recuperacion de macrofitos sumergidos es mas
probable a concentraciones moderadamente altas de fosforo si la carga de
nitrogeno es baja (Jeppesen et al., 2007). En definitiva, enfatizamos la
importancia de que los esfuerzos de restauracion del lago se dirijan tanto a
reducir las cargas terrestres de nitrogeno como a las de fosforo.
La relacion positiva entre la biomasa del fitoplancton y las tasas de renovacion
del lago ilustrada por nuestro andlisis de escenarios puede explicarse por el hecho de
que el incremento de las tasas de renovacion conlleva un incremento proporcional en
la carga de nutrientes y en consecuencia, tasas de renovacion mas altas conllevan un
incremento indirecto de la biomasa algal (a través de un mayor suministro de
nutrientes) que no es compensado por el transporte de biomasa algal fuera del
lago (derivado de la mayor tasa de renovacion). La notable disminuciéon de la
biomasa de cianobacterias en el periodo de febrero-marzo, probablemente
refleja que en condiciones de un elevado flujo de agua a través del lago, las
pérdidas de biomasa derivadas del transporte fuera del mismo no pueden ser

compensadas por las lentas tasas de crecimiento asignadas a este grupo.

Para concluir, nuestro trabajo considera futuras direcciones de investigacion que
podrian mejorar el presente modelo con el fin de profundizar en la comprension del

funcionamiento ecoldgico de la Albufera de Valencia. En primer lugar, en proximas
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versiones del modelo se deberia contemplar la posible introduccion de macrofitos y su
interaccion con el resto de componentes del sistema. En el contexto de restauracion de
lagos someros eutrdficos, la introduccion de macrofitos representa una medida de muy
extendida debido a su eficiente contribucion a la estabilizacion de la transparencia
del agua mediante diversos mecanismos (Ozimek et al., 1990; Hilt et al., 2006;
Ibelings et al., 2007). A pesar de que la en la actualidad la escasa disponibilidad de
luz impide su crecimiento durante la mayor parte del afio en la Albufera de
Valencia, en el futuro podrian desempenar un papel relevante para la restauracion del
lago, especialmente en el caso de que se redujeran de manera efectiva de los aportes

externos de nutrientes.
En segundo lugar, cabe destacar la importante influencia que tienen los procesos de

intercambio entre los sedimentos y la columna de agua para la dinamica de los lagos
someros eutroficos. Con frecuencia, la recuperacion de este tipo de lagos se ve retrasada
como consecuencia de las cargas internas de nutrientes (Sendergaard et al., 2003, 2005).
Aunque no podemos afirmar con total seguridad que este es el caso de la Albufera de
Valencia, el hecho de que las concentraciones de clorofila-a permanecieran altas
incluso en respuesta a reducciones substanciales de las cargas externas de fosforo y
nitroégeno revelan cierto nivel de histéresis en relacidn a éstas, lo que sugiere que la carga
interna modularia parcialmente la respuesta del lago, al menos en el caso de los
escenarios explorados en este estudio. Por tanto, es de vital importancia obtener una
informacion mas detallada tanto a nivel temporal como espacial sobre la distribucion
y u fraccionamiento quimico de nutrientes en el sedimento asi como sobre las
interacciones del sedimento con la columna de agua con el fin de incluir un
submodelo mejorado para este compartimento. En tercer lugar, la introduccion del
zooplancton como variable de estado es otro de los pasos criticos a tener en cuenta para
la mejora del modelo. En concreto, la caracterizacion de los patrones de sucesion en
la comunidad zooplanctonica, con dos periodos diferenciados correspondientes a los
eventos de aguas claras y el resto del ciclo anual, permitiria una representacion mas

adecuada de las interacciones entre el fitoplancton y el zooplancton en el
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sistema y en consecuencia de los mecanismos de control fop-down. Por tltimo, los
resultados obtenidos a partir del analisis de escenarios para el periodo de febrero-
marzo, en los que se observa una marcada reduccion de la biomasa de
cianobacterias como consecuencia del aumento de la tasa de renovacidon de agua del
lago, invita a realizar un estudio mas detallado a escala estacional de la influencia del
régimen hidrico en los niveles de clorofila-a del lago y sus implicaciones como una
medida potencialmente efectiva de restauracion para el mismo. En concreto, y en base a
propuestas anteriores (Miracle et al., 2012), seria interesante explorar el efecto del aporte
de agua al lago en forma de intensos pulsos en determinadas épocas del afios sobre

los niveles de clorofila-a.
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1. A escala diaria, la produccion bacteriana muestra un claro patrén caracterizado por
un aumento a lo largo de la noche seguido de un evidente descenso al amanecer,
estando este patrén asociado a fluctuaciones a escala diaria en las concentraciones de

carbono organico disuelto.

2. La produccion bacteriana no muestra variaciones importantes a escala estacional.
No obstante, disminuye moderadamente en el periodo invernal, en el que se reduce la
densidad del fitoplancton por efecto del incremento de flujo de agua a través del lago,

lo que deriva en un marcado aumento en la transparencia del agua.

3. La produccion primaria exhibe un evidente patron diario con valores maximos a
mediodia. El efecto de sombra producido por la elevada biomasa de fitoplancton
presente en la columna del agua evita o reduce considerablemente el fendmeno de
fotoinhibicion cerca de la superficie (0,2 m), lo cual se traduce un patron

diario definido por las fluctuaciones en la disponibilidad de luz a lo largo del dia.

4. La disponibilidad de nutrientes y la magnitud del flujo de agua circulante a través
del lago son los factores que determinan principalmente las importantes variaciones
que la produccion primaria experimenta a escala estacional. Los valores mas elevados
se dan a finales de primavera, propiciados por la elevada disponibilidad de Iuz y
nutrientes, pero también por el desarrollo de una elevada biomasa de cianobacterias,
favorecido por el escaso flujo de agua circulante a través del lago. Este desarrollo
conlleva el consumo de la mayor parte del nitrogeno inorganico disuelto y un
descenso en el ratio DIN/SRP. Esto se traduce en la apariciéon de cianobacterias
fijadoras de nitrogeno en verano y en valores moderados de produccion primaria
derivados de la limitacion por nitrégeno en esta estacion. Finalmente, los valores mas
bajos, observados en enero, se deben a una reduccion en la biomasa de fitoplancton
causada por su exportacion al mar como consecuencia del aumento del flujo de agua

circulante a través del lago en este periodo.
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5. A principios de primavera, la gran abundancia de bacilarioficeas, conjugatoficeas y
cloroficeas favorece la aparicion y dominancia de Daphnia magna. No obstante, la
concentracion de cianobacterias filamentosas permanece elevada en este periodo

dificultando la alimentacion de este cladocero y dando lugar a tasas de filtracion bajas.

6. El marcado incremento en la abundancia de cianobacterias filamentosas y
coloniales a mediados de primavera propicia la aparicion y dominancia de
Bosmina longirostris, si bien las tasas de filtracion de este cladocero son bajas debido
posiblemente a que las concentraciones de alimento superan el nivel de
limitacion incipiente. Nuestras observaciones respaldan el uso del claddceros
como indicadores del estado trofico de los lagos someros y en particular de Bosmina

sp. como un indicador de situaciones de eutrofia.

7. Daphnia magna presenta habitos de alimentacion no selectivos, con tasas de
filtracion muy similares para el fitoplancton y las bacterias heterotrofas. Por el
contrario, Bosmina longirostris exhibe un patron selectivo de alimentacion, con tasas

de filtracién mas altas para células de mayor tamafo.

8. La produccion primaria supone una mayor contribucion a la produccion de carbono
organico particulado que la produccién bacteriana en todos los periodos estudiados.
La variacion estacional existente en el ratio produccion bacteriana:produccion

primaria esta definida por la variaciones estacionales de produccion primaria.

9. La falta de acoplamiento entre las producciones primaria y bacteriana a escala
estacional probablemente se debe a que las concentraciones de carbono
organico disuelto presentes en el lago son elevadas y exceden las requeridas por las
bacterias. Estos resultados respaldan la hipotesis de que la alta disponibilidad de
carbono organico disuelto estd asociada a una relacion débil entre la produccion

primaria y bacteriana.
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10. Existe una variacién temporal en la contribucion de las producciones primaria y
bacteriana a la transferencia de carbono al zooplancton en el lago. En los periodos de
elevada biomasa fitoplanctonica y dominancia de B. longirostris, la transferencia de
energia desde los niveles troficos inferiores estudiados (fitoplancton y bacterias
heterotrofas) se produce principalmente a través de la red trdfica tradicional. Sin
embargo, durante periodos de reducida biomasa algal y dominancia de D. magna, el
acoplamiento trofico entre el bucle microbiano y la red trofica clasica gana relevancia

en la transferencia de energia hacia niveles troficos superiores.

11. En la Albufera de Valencia, Uinicamente una pequefa proporcion de la biomasa
bacteriana y fitoplanctonica es consumida por el zooplancton, lo cual apoya la
hipétesis de que el control top-down es reducido en los lagos someros altamente

eutrofizados de zonas templadas calidas.

12. El modelo biogeoquimico desarrollado permite simular de manera realista un
conjunto de variables relevantes para el ecosistema (tales como clorofila-a, nitrato,
amonio, nitrégeno total y fosforo total), teniendo asimismo en cuenta la incertidumbre

asociada a las funciones externas de forzamiento.

13. El analisis de sensibilidad indica que la correcta caracterizacion de las estrategias
de crecimiento de ambos grupos de fitoplancton, asi como sus tasas de sedimentacion,
es esencial para el desarrollo de un modelo que sea verosimil como herramienta de

gestion.

14. El analisis de escenarios revela que las cargas externas de fosforo y nitrogeno son
el factor que modula principalmente la respuesta del fitoplancton en el lago,
sugiriendo que el control de éstas debe constituir la maxima prioridad de los planes de

gestion local dirigidos a la mejora del estado trofico del lago.
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15. Asimismo, el efecto de dilucion de la biomasa de cianobacterias en el periodo de
febrero-marzo, asociado a altas tasas de renovacion del agua del lago, indica que la
modulacion del flujo de agua circulante a través del mismo a finales de invierno justo
antes de la época propicia para el inicio del desarrollo de los macroéfitos, podria ser
utilizado para paliar los sintomas de eutrofizacion. Estos resultados estan respaldados

por el descenso de la produccion primaria observado en invierno.
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Conclusions

1. Bacterial production shows a clear diel pattern characterized by an increase
throughout the night followed by an obvious decrease at sunrise, being this pattern

associated with diel variations in the dissolved organic carbon concentrations.

2. Bacterial production does not vary importantly at the seasonal scale. However, it
decreases moderately in the winter period, when phytoplankton density falls as a
result of the increased water flow through the lagoon, driving a marked increase in

water transparency.

3. Primary production shows an evident diel pattern with maximum values at noon.
The self-shading effect produced by the high phytoplankton biomass present in the
water column prevents or reduces significantly photoinhibition near the surface (0.2

m), which translates into a diel dynamics defined by the changes in light availability.

4. Nutrient availability and the magnitude of water flow through the lagoon are the
predominant factors determining the significant seasonal variations in primary
production. Higher values take place at the end of spring, propitiated by the high light
and nutrient availability, but also by the great development of cyanobacterial biomass,
favoured by the scarce water flow through the lagoon in this period. This development
involves the consumption of most of the dissolved inorganic nitrogen and a decrease
in the dissolved organic nitrogen/soluble reactive phosphorus ratio. This translates
into the appearance of nitrogen-fixing cyanobacteria in summer and also, moderate
primary production values derived from the nitrogen limitation in this season. Finally,
the lower values, observed in January, are due to the reduction of phytoplankton
biomass caused by its export into the sea as a result of the increase in water flow

through the lagoon in this period.
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5. In the beginning of spring, the high abundance of bacillariophytes, conjugatophytes
and chlorophytes favours the appearance and dominance of Daphnia magna.
Nonetheless, the high concentration of filamentous cyanobacteria in this period

hinders the feeding of this cladoceran, resulting in low filtering rates.

6. The marked increase in the abundance of filamentous and colonial cyanobacteria in
mid spring propitiates the appearance and dominance of Bosmina longirostris.
However, the filtering rates of this cladoceran are low probably because food
concentrations exceed the incipient limiting level. Our observations support the use
of cladocerans as trophic state indicators in shallow lakes and in particular, the use

of B. longirostris as an eutrophication indicator.

7. Daphnia magna exhibits non-selective feeding habits, with similar filtration rates
for phytoplankton and heterotrophic bacteria. On the contrary, Bosmina longirostris

shows a selective feeding pattern, with higher filtering rates for bigger cells.

8. Primary production represents a greater contribution than bacterial production to
particulate organic carbon production in all experimental dates. The seasonal variation
in the bacterial production:primary production ratio is defined by the seasonal primary

production variations.

9. The lack of coupling between primary and bacterial production at the seasonal scale
is very likely due to the fact that the dissolved organic carbon concentrations present in
the lagoon are high and surpass those required by bacteria. These results support
the hypothesis that the high availability of dissolved organic carbon is associated with

a weak relationship between primary and bacterial production.

10. There is a temporal variation in the contribution of primary and bacterial
production to carbon transfer to zooplankton in the lake. In the periods of high
phytoplankton biomass and B. longirostris dominance, the energy transfer from the

trophic levels studied (phytoplankton and heterotrophic bacteria) takes place mainly
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through the classic food-web. Nonetheless, during periods of low phytoplankton
biomass and D. magna dominance, the coupling between the microbial and classical

food web becomes more important to the energy transfer to higher trophic levels.

11. In Albufera de Valencia, only a small proportion of the bacterial and
phytoplankton biomass is consumed by zooplankton, which supports the hypothesis
that top-down control is reduced in highly eutrophied shallow lakes located in the

warm-temperate zone.

12. The developed biogeochemical model is able to realistically reproduce a number
of relevant variables for the ecosystem (such as chlorophyll-a, nitrate, ammonium,
total nitrogen and total phosphorus), while taking into account the uncertainty

associated to the external forcing functions.

13. The sensitivity analysis indicates that the correct characterization of the growth
strategies of phytoplankton groups, as well as the settling rates, is essential for the

development of a model that is credible as a management tool.

14. The scenario analysis illustrates that the external nitrogen and phosphorus
loadings are the main factor modulating the response of phytoplankton in the lake,
which suggests that their control should be set as the first priority of local

management plans directed to improve the trophic state of the lake.

15. Likewise, the dilution effect of cyanobacteria biomass in the February-March
period, associated to the high lake water renewal rates, indicates that the manipulation
of the flushing rate of the lagoon just before the propitious time for macrophyte
development, can constitute an efficient management tool for its restoration. These

results are further supported by the decrease in primary production observed in winter.
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