Capitulo 2

2. LOS NUTRIENTES. GENERALIDADES Y SU MODELADO

2.1.  Aportes de nutrientes en los estuarios

Las entradas de los nutrientes a un estuario pueden provenir del aporte fluvial, del realizado

por las aguas subterrdneas, a través la atmodsfera o por la entrada de agua de mar.

a) Aporte fluvial: los rios transportan una carga de materia soluble y particulada que
provienen de los lixiviados y escorrentias de la cuenca que drenan. Existe una fuerte
correlacion entre las cargas de nitrogeno y fdsforo total en los rios con el uso de la tierra, y
especialmente con las practicas agricolas (Moreau ef al., 1998). Historicamente la carga de
nutrientes en los rios ha ido aumentando de forma paralela al incremento de poblaciones
humanas en sus cuencas, como resultado tanto de las aguas residuales provenientes de los
aportes humanos como de la de animales y al aumento de la aplicacidon de fertilizantes en
las tierras de cultivo, con la consiguiente lixiviacion al rio (Cooper, 1995). Balls (1994),
trabajando con nueve estuarios escoceses, observa que los rios con mayor concentracion de
nutrientes coinciden con aquellos que drenan cuencas de agricultura intensiva. Ménesguen
ef al. (1995) observan un aumento en la concentracién de nitrogeno inorganico disuelto
desde 1978 a 1992 debido al aumento de las actividades humanas en la cuenca del Sena,
particularmente por el uso de fertilizantes en agricultura y una disminucion en la carga de

fosfato debido fundamentalmente a la disminucidén de los efluentes industriales.

b) La entrada proveniente de las aguas subterrdneas es generalmente desconocida y variable

y por consiguiente no se la suele tener en cuenta.

¢) La entrada atmosférica es importante principalmente para el nitrogeno ya que para el
fosforo y el silicio, las formas gaseosas de estos compuestos tienen un papel casi
insignificante debido a que no han sido encontradas en cantidades significativas en el medio
natural. Por el aire pueden llegar aportes, tanto en forma de particulas en suspension, como
de especies quimicas presentes en forma gaseosa que se disuelven en el agua en contacto
con esta. En el ciclo del nitrogeno ademas de esta deposicion atmosférica hay que tener en

cuenta la fijacion bioldgica de compuestos nitrogenados.

d) La entrada de nutrientes que aporta el mar al estuario es generalmente muy baja y suele

ser como minimo, de un orden de magnitud inferior a la del rio.
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2.2, Ciclos de los nutrienftes.

En el ambiente pelagico, el crecimiento del fitoplancton es de gran importancia ya que
provee la base de la cadena alimenticia que culmina en los organismos superiores. Este
proceso, conocido como fotosintesis, requiere de ciertos elementos para su desarrollo, como
el bidoxido de carbono disuelto y otros macronutrientes que son tomados directamente del
agua por los organismos. Para ello utilizan la energia solar, que es captada por el
fitoplancton y convertida en energia bioldgica almacenada en forma de compuestos
organicos de gran potencial energético (como por ejemplo los carbohidratos). Estos serdn
consumidos a su vez por los subsecuentes miembros en la cadena y también por el mismo
fitoplancton, que al romper estos compuestos a otros mas simples, obtiene la energia
necesaria para el proceso de la respiracion. El crecimiento y la distribucién del fitoplancton
estin controlados por varios factores, tanto fisicos (luz, temperatura, corrientes), como
biologicos (indices de crecimiento, interacciones entre especies) y quimicos (disponibilidad

de nutrientes o de sustancias promotoras del crecimiento).

Para un buen desarrollo de las especies fitoplanctonicas es necesario un abastecimiento
suficiente de nitrégeno, fosforo y otros nutrientes (silicio, Fe, etc.) (Microbial Loop); aunque
ahora se sabe que la participacidn de otros organismos como las bacterias y otros
organismos planctdnicos son importantes en la regeneracion de nutrientes (Riley y Chester,
1971).

La mayoria de los esfuerzos para entender la dinamica de las poblaciones fitoplanctonicas se
ha enfocado al papel de los nutrientes, las variaciones fisioldgicas a corto plazo, o la
disponibilidad de la luz en el control en la productividad en lagos y océanos. En los
estuarios, la disponibilidad de nutrientes es generalmente adecuada para soportar la
produccién, aunque la importancia relativa de las diferentes fuentes de nutrientes no estd
muy clara. Debido a que los estuarios son generalmente turbios y ricos en nutrientes, la
disponibilidad de luz puede ser el factor mas importante en el control de la productividad.
Muchos estuarios tienen gradientes horizontales con incremento en la productividad en
direccion al mar (maximo turbidez); en cambio, en otros, la biomasa fitoplanctdnica y la
productividad aumentan durante eventos de estratificacion en donde la capa de mezcla
tiene poca profundidad y la irradiacion en el fitoplancton se incrementa (Cole y Cloern,
1987).

Boynton ef al (1982) sugirieron que la productividad fitoplanctdnica estuarina es alta
durante los periodos cdlidos del ano, y en momentos en que las relaciones de Fosforo,

Nitrégeno son bajas.
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2.2.1. Ciclo del nitrégeno

Dentro de las caracteristicas del ciclo del nitrogeno hay que sefialar que, a diferencia de los
ciclos del fosforo y del silicio, es mucho mas complejo ya que presenta diversos cambios en
el estado de oxidacion, su deposito no es de tipo sedimentario (es gaseoso), sus sales son
altamente solubles y soélo es estable termodinamicamente en sus formas de Nitrdgeno

molecular y nitratos en condiciones 0xicas y amoniacal en condiciones anoxicas.

Se puede encontrar en el medio de diferentes formas: disuelto utilizable por el fitoplancton,
disuelto no utilizable por el fitoplancton, formas organicas disueltas complejas y nitrégeno

organico particulado, que forma parte de la materia viva y muerta.

Los mas importantes aportes de Nitrégeno a los ecosistemas acudticos son suministrado por
las aguas superficiales y corrientes subterrdneas, la fijacidn microbiana del Nitrégeno
atmosférico en el agua y en los sedimentos, y los depdsitos hiimedos y secos de la atmdsfera

en la superficie expuesta de los dominios acuaticos (Klapper, 1991).

Fuentes de nitrdgeno por el fitoplancton: Aunque al principio se penséd que la unica fuente
de nitrogeno para el fitoplancton eran las formas inorganicas (Arnow ef al. 1953; Droop
1955), con el tiempo se ha ido comprobando que éste es capaz de utilizar formas orgdnicas
disueltas como la urea, el Acido tirico o los aminodcidos (Odum, 1972; Wheeler ef al., 1974;
McCarthy ef al,1977; Horrigan y McCarthy, 1981; Kaufman et al 1983; Palenik y Morel
1990 y 1991; Pantoja y Lee, 1994; Berman ef al. 1999).

La utilizacién de las formas inorgdnicas implica un primer paso de absorcidon y
posteriormente la transformacion de las diferentes especies hasta integrarlas en la matriz
organica de la célula. No obstante hay, desde el punto de vista del coste energético,
diferencias claras entre la utilizacion de las formas oxidadas (nitratos y nitritos) y el
amonio. Los nitratos y los nitritos deben ser reducidos previamente a amonio (por medio de
la nitrato y nitrito reductasa) (Hattori y Myers 1966, 1967) y el amonio es convertido en
glucosamato (por medio del glucosamato deshidrogenasa). Estas diferencias hacen que el
amonio sea utilizado preferencialmente frente al nitrito y nitrato (de hecho por la misma

causa también sucede igual con la urea (McCarthy y Eppley, 1972)). A partir de una
concentracion ambiental de amonio de 0,5-1,0 pmol/1, 1a absorcién del nitrato y nitrito se

ve inhibida parcialmente y se da, por tanto, una utilizacidon preferencial del amonio
(Dugdale, 1976; McCarthy, 1981; Syrett, 1981; Lomas y Glibert, 1999).
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Dentro de los factores que alteran la velocidad de absorcidon se encuentran la luz y la
temperatura, mientras que la capacidad de almacenamiento de sus formas depende del
estado nutricional de la célula, del tipo de nutriente utilizado, de su concentracion en el

medio y de la proporcion de nutrientes en el exterior (Riley y Chester, 1971).

Dentro de la célula, el Nitrogeno se puede presentar de dos formas, como Nitrdégeno de
reserva (siempre en forma reducida) y como Nitrogeno para mantenimiento de la estructura

celular y de sus funciones metabolicas.

La velocidad de la absorcion de las especies de nitrdgeno puede presentar dos tipos de
limitaciones. En el primer tipo (hasta alcanzar el maximo de velocidad de los pasos
internos), cuando las concentraciones de nutrientes ambientales son bajas la velocidad esta
condicionada por las concentraciones externas. En el segundo tipo, cuando la concentracion
externa es elevada, son los pasos internos los que limitan la velocidad de absorcion. En
condiciones de no-limitacion, la velocidad de absorcion aumenta de acuerdo con la
concentracion externa del nutriente, hasta que la velocidad de absorcion iguala a la de
reduccion nitrato-nitrito. En células deficientes de nitrégeno, que tienen vacios los
acumulos internos, el amonio es incorporado a velocidades altas (absorcion en tromba)
conforme aumenta la concentracion exterior hasta que se llenan los acumulos. Al alcanzar
una velocidad maxima, la absorcion se estabiliza independientemente de la concentracion
exterior. Esta velocidad esta limitada por el mecanismo de incorporacion a las

macromoléculas o la sintesis de algun(os) aminodacidos.

Por lo que respecta al nitrogeno orgdanico, algunas formas pueden ser absorbidas
directamente por el fitoplancton (Berman ef al, 1991), como la urea que algunos estudios
muestran que es una importante fuente de nitrégeno para el fitoplancton en aguas costeras
(McCarthy 1972; Odum 1972; Tamminen y Irmisch 1996). Sin embargo, estudios
realizados en cultivos de laboratorio (Palenik y Morel, 1990 y 1991) y posteriormente
confirmados por experimentos de campo (Pantoja y Lee, 1994), muestran que algunos L-
aminodcidos son oxidados mediante una enzima especifica que se encuentra en la superficie
celular de algunas especies de fitoplancton marino (particularmente del género
Pleurochrysis) para producir extracelularmente H202, NH4* y un a-queto dcido en
concentraciones equimolares. Posteriormente el NH4+ es absorbido, mientras que el resto de
los productos quedan en el exterior. Ello implica un evidente ahorro para las células
fitoplanctonicas ya que de esta manera se evitan tener dispuesto un sistema de transporte

para cada aminoacido o forma de nitrogeno organica a utilizar.
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FHjacion de nifrogeno: Es el proceso por el cual determinados organismos son capaces de
absorber el N: transformandolo en nitrégeno orgdanico. Consiste en la reduccion
enzimatica del N2 a NHs, NH4* o a cualquier compuesto de nitrogeno organico. Los
organismos responsables de esta funcidn son todos procariotes. En los ecosistemas acuaticos,
la mayor parte de la fijacion de nitrdgeno la realizan las cianobacterias. En agua dulce (y en
algunos sistemas salobres), las cianobacterias realizan la fijacion en unas células
diferenciadas, los heterocistos, donde es posible la proteccion de la enzima responsable del
proceso, la nitrogenasa, de la inhibicién por el oxigeno. En los ecosistemas marinos las
cianobacterias responsables de la fijacion pertenecen al género Trichodesmium, que aunque
no tiene heterocistos, arracima los flagelos logrando una zona libre de oxigeno en el interior

del racimo que es donde se realiza la fijacion (Carpenter y Price, 1976).

En los ecosistemas de agua dulce, las cianobacterias son consideradas como las fijadoras del
78% del nitrégeno total (Mague, 1977). En los marinos, las cianobacterias estAin muy
extendidas por lo tanto la fijacion del nitrogeno es posible y podria implicar una importante
entrada global de nitrégeno. Esta es una cuestion de gran importancia ya que los océanos
representan el 71 % de la superficie de la Tierra y en ellos el crecimiento del fitoplancton

estd a menudo limitado por el nitrégeno.

En los ecosistemas estuarinos el nitrogeno puede ser fijado a través de los organismos
planctdnicos, pero en la mayoria de ellos las especies de cianobacterias que fijan nitrégeno
estan ausentes o representan menos del 1% de la biomasa fitoplanctonica, lo que indicaria
que el aporte de nitrdgeno por esta via puede considerarse como despreciable (Howarth ef
al., 1988b). Howarth ef al. (1988a) sugieren también, que existe una menor tendencia de
fijacion de nitrégeno por el plancton en los estuarios que en los lagos que estan sujetos a
similares cargas de nitrogeno y fosforo, debido a una menor disponibilidad, en el agua
salina oxica, de uno o méds de los elementos trazas requeridos para la fijacion del nitrogeno,
como es el molibdeno y el hierro. En cambio, en los sedimentos estuarinos, la fijacion de
nitrogeno se realiza, en su mayor parte, por organismos heterotroficos o quizds
quimioautotrédficos. Las tasas de fijacidn de nitrégeno en los sedimentos estuarinos tienden a
ser de bajas a moderadas (Howarth ef al, 1988b). La mayor parte de los organismos
fijadores de nitrégeno utilizan la enzima nitrogenasa, la cual es regulada por los niveles
intracelulares de adenilato de amonio. Altos niveles de adenilato de amonio estimulan la
glutamina sintetasa la cual actiia como represor de la nitrogenasa. En la mayoria de los
sedimentos estuarinos, particularmente en aquellos con importantes contenidos de materia
organica, existen altas concentraciones de amonio en el agua intersticial de los sedimentos

que actuan reprimiendo la fijacion de N2. Por lo tanto la contribucion de la fijacion de Nz en
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los estuarios tiende a decrecer, a medida que la entrada de nitrégeno proveniente del aporte

fluvial tiende a aumentar.

De todo lo expuesto se deduce que, en la mayoria de los casos, la fijacion de Ny estuarina
representa, como mucho, un 1% de la entrada de nitrogeno total a un estuario (Nedwell ef
al, 1999) y por lo tanto es un proceso que no influird de modo importante en el balance del

nitrogeno en un sistema estuarino.

Nitrificacion. Es la conversion bioldgica del amonio (NH4) a nitrito (NO2) y a nitrato. Es un
proceso de dos pasos llevado a cabo por dos grupos de bacterias quimioautotrdficas. Las
nitrificadoras usan la oxidacion del N inorganico como fuente de energia y el COz como su

fuente de carbono.

NH;JrOHJr%O2 < H'+NO; +2H,0 AG’ = 59.4Kcal
y

1
NO; +502 < NO; AG’ =18.4Kcal

Donde AG° es la entalpia de las reacciones. Ambas reacciones son exotérmicas y solo
requieren la activacion para efectuarse. Antes se creia que la nitrificacion tinicamente se
presentaba en aguas costeras y en sedimentos, pero se ha demostrado que también es un
proceso comun en aguas ocednicas. Las bacterias responsables de estos procesos pertenecen

a distintos géneros, como puede observarse en la tabla adjunta:

Tapla II. 1. Bacterias responsables de la nitrificacion.
Tipo de bacterias Género Hébitat

Oxidadoras de amonio | Nifrosomonas | Suelos, marinas, agua dulce

Nitrosospira |Suelo, no crecen en agua de mar

Nitrosococcus | Suelos, marinas, agua dulce

Nifrosolobus |Suelos

Oxidadoras de nitritos | NVifrobacter  |Suelos, marinas, agua dulce

Nifrospira Marina

Nifrococcus |Marina

10
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Desnitrificacion. Es la reduccion bioldgica del nitrato o el nitrito a Nitrégeno o a oxido

nitroso.

NO; - NO; — N,

Este proceso es realizado por bacterias anaerobias facultativas que utilizan el nitrato o
nitrito como aceptor de electrones cuando no hay oxigeno, y generalmente tiene lugar en
verano en aguas estratificadas por debajo de la termoclina o en otras zonas anoxicas de la
columna de agua o los sedimentos. Generalmente, el producto final de la desnitrificacion es

el Nz, sin embargo también son comunes el NO y el Nz2O.

Es por lo tanto innegable la importancia que tiene la desnitrificacion, en la atenuacion en la
carga de nitrogeno en los estuarios. Diversos autores (Seitzinger, 1988; Ogilvie ef al,, 1997)
sugirieron que alrededor del 50% de la carga de NID en los estuarios se pierde por
desnitrificacion, pero la atenuacion neta es una funcidon tanto de la velocidad de los
procesos bentdnicos de eliminacion de nitrato del agua como del tiempo de residencia del
agua dulce dentro del estuario. Balls (1994) mostré una relacion reciproca entre el tiempo
de residencia del agua dulce y la eliminacion de nitrégeno en una serie de nueve estuarios
escoceses. Nixon ef al. (1996) hicieron hincapié¢ en la importancia de la retencion de la
carga de nufrientes dentro de un estuario y propusieron una interrelacion entre la
proporcion de la carga de nitrogeno eliminado y el logaritmo del tiempo de residencia del
agua dulce. Aunque existen serias limitaciones en la precision de las estimaciones de tanto
el tiempo de residencia en los estuarios como de la atenuacion de la carga de nitrégeno, es
evidente que la atenuacion estuarina del nitrégeno puede influir, de manera importante,
sobre el impacto de la carga de nitrogeno terrestre sobre el medio costero, y necesita ser
considerada cuando se gestiona los ecosistemas costeros. Sin embargo, hay que tener en
cuenta que en la desnitrificacion una pequena proporcion de nitrato se transforma a otros

gases como NO y N20.

Regeneracion del Nitrdgeno. 1Los procesos por los cuales el Nitrogeno organico es
reconvertido en amonio son principalmente bacterianos. Las bacterias se pueden encontrar
flotando libremente en la columna de agua, o adheridas a la materia organica o inorganica
suspendida. Las especies aerdbicas utilizan la materia orgdnica disuelta y suspendida como
alimento y satisfacen sus requerimientos de energia con su oxidacion a didxido de carbono,
utilizando el oxigeno disuelto en el agua. Los procesos respiratorios de las bacterias son

mucho mas rapidos que los del fitoplancton. Si la materia orgdnica a la que estan adheridas

11
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contiene mds Nitrégeno o Fosforo del que requieren, el exceso es liberado en forma de
amonio o iones fosfato. Cuando el alimento se termina las bacterias mueren y se
descomponen rapidamente aportando amonio y fosfato al medio. En la figura 2.1 se muestra

un esquema simplificado del ciclo del nitrogeno.

NITRIFICACION

| \
xcrecion
excreciof

excrecion

* fijacion
Fitoplancton Heterotrofos
consumo
Y 4
fijacion
B Detritus
excrecion sedimentacion
v
DESNITRIFICACION sedimentacion

sedimento v

Procesos bacterianos NOP; NOD

Figura 2.1. Esquema simplificado del Ciclo del Nitrogeno

Dependiendo de la complejidad estructural de la materia organica, la amonificacién podra
ser una simple reaccion de desaminacidn o una serie compleja de pasos metabolicos que
implican a numerosas enzimas hidroliticas, durante los cuales los polimeros que contienen
N acaban fraccionandose totalmente dando lugar a sus unidades monoméricas solubles
(Herbert, 1999).

Las bacterias heterdtrofas son las principales responsables de este proceso. Utilizan
compuestos organicos de plantas muertas o materia animal como fuente de carbono, y
liberan NH3 y NH4*. La amonificacion es simplemente la liberacion de amonio durante el

catabolismo de materiales bioldgicos que contienen nitrogeno.

La amonificacion juega un importante papel en el reciclaje del N en ambientes litorales
marinos. En ecosistemas de agua poco profundos (<50 m) el reciclaje bentonico puede
aportar entre el 20-80% de los requerimientos de N del fitoplancton. Sin embargo, no todo
el amonio producido durante la desaminacion de N organico en sedimentos estard
disponible para los productores primarios, sino que una proporcidn, que variard
dependiendo de las caracteristicas fisico-quimicas del sedimento, se oxidard a nitrato en la

zona Oxica superficial (nitrificacion) (Herbert, 1999).

12
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222 Ciclo del Silicio

Fl Silicio disuelto en el agua (Si (OH)4) tiene una concentracion variable (mayor en aguas
continentales) y normalmente se halla en exceso con respecto al Nitrogeno y al Fosforo,

excepto en zonas de vertidos domésticos y en grandes floraciones de diatomeas.

Se encuentra tanto en forma soluble como en particulado como 4cido ortosilicico, mientras
que en suspension se encuentra en un amplio espectro de formas siliceas, muchas de las
cuales pueden haber sido producidas por la erosidon de las rocas en tierra y luego
transportadas al mar por los rios o por el viento, incluyendo cuarzo, feldespatos y minerales
arcillosos. Al sedimentarse en los fondos oceanicos algunos de estos minerales reaccionan
formando minerales secundarios. En algunas partes, las aguas superficiales son ricas en
organismos como las diatomeas y radiolarios, que tienen esqueletos compuestos de una
forma no cristalina de silicatos. Cuando estos organismos mueren, sus esqueletos de Silicio
se van disolviendo mientras se hunden, y solo los restos de los organismos mas grandes y
resistentes alcanzan el fondo ocednico (Riley y Chester, 1971). Algunos estudios indican que
el transporte del dcido ortosilicico al interior de la célula se realiza en un proceso ligado a la
membrana celular siguiendo la cinética de Michaelis — Menten, en el que el silice
almacenado tiene una concentracion entre 30 y 250 veces superior a la del medio. Esta
absorcion parece estar ligada a la division celular. Paasche (1980) afirma que excepto a
concentraciones muy bajas de acido ortosilicico, la absorcion esta limitada mas por la

formacion de las paredes de la valva que por la capacidad del transporte enzimatico.

Con respecto a los ciclos descritos anteriormente existen algunas diferencias entre la
absorcion del Silice con respecto a la del Fosforo o el Nitrogeno. En primer lugar las tasas de
absorcion de Silicio varian segun el estado del ciclo celular. Ademas, las células pueden

absorber mayor cantidad de Silice del que precisan, acumulandolo en su interior.

Actualmente se considera de importancia la regeneracidn del Silicio en los sistemas
ocednicos. La salinidad del agua de mar es de gran importancia en la disolucion del Silicio, y
segin Hurd (1972) la disolucion del Silicio tiene lugar antes que la aparicion de Fdsforo y
Nitrégeno minerales. La disolucion también aumenta con el incremento de temperatura y se
ha demostrado que la disoluciéon de Silice biogénica es mucho mas rapida que la de formas

minerales cristalinas.
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Si(OH), _ absorcion | Fitoplancton consumo Zooplancton
excrecion (Diatomeas) -

excrecion excrecion

disolucion

Silice biogénico suspendido

resuspension

disolucion
Silice mineral resuspension y supension

suspendido y sedimentacién
Silice del agua

A
resuspension y
sedimentacion

A4

( Sedimento
Si(OH), ‘L Silice biogénico
Silice mineral
Figura 2.2. Esquema simplificado del Ciclo del Silicio
2.2.5. Ciclo del Fssforo.

El Fosforo es un elemento vital e irremplazable en todos los organismos, ya que forma parte
del ADN, ARN, fosfolipidos, ATP y C — AMP. Los compuestos fosforados como el ATP juegan
un papel muy importante en la fotosintesis y otros procesos en las plantas. La absorcion y
conversion a compuestos fosforados ocurre aun en la oscuridad. A concentraciones mayores
a 10 pg P I'! el indice de crecimiento de muchas especies de fitoplancton es independiente a
la concentracion de fosfatos. Sin embargo, si la concentracion decrece debajo de este nivel
critico, la division celular se encuentra cada vez mas inhibida y se producen células

deficientes en Fosforo y eventualmente la fotosintesis se detiene, (Riley y Chester, 1971).

Taft ef al. (1975), mencionan que existen tres ciclos del Fosforo en las aguas naturales. Uno
es un ciclo anual, en el cual el fitoplancton incorpora a sus células Fosforo disuelto y se
hunde como células viables o biodetritus a capas mas profundas, donde la autolisis y la
actividad bacteriana remineralizan el Fosforo organico a ortofosfato el cual es devuelto a la
capa eufdtica por mezcla vertical. El sequndo ciclo que describen, ocurre completamente en
la capa eufética, donde el zooplancton consume al fitoplancton y remineraliza ortofostato
con la ayuda de las bacterias intestinales. El tercer ciclo es un estado estacionario que se
mantiene entre el Fosforo contenido tanto en bacterias como en fitoplancton y el Fdsforo

disuelto.
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Cuando el fitoplancton y las bacterias mueren, el Fosforo orgdnico de sus tejidos se
convierte rapidamente a fosfato por medio de las fosfatasas en las células. La mayor parte
del fitoplancton es consumido por animales, asi estos obtienen el Fosforo que requieren. El
material no asimilado se pierde en las heces fecales que contienen cantidades apreciables de
fosfatos orgdnicos ademas de ortofosfatos. La hidrdlisis de estos materiales se alcanza
rapidamente gracias a la accion de fosforilasas que también estdn presentes, con lo que el
Fosforo inorganico pasa rapidamente al agua junto con otros compuestos organicos

fosfatados no descompuestos.

En estuarios y dominios de agua cerrados se pueden encontrar altas concentraciones de
nutrientes como resultado de las descargas urbanas o efluentes que contienen detergentes
ricos en polifosfatos. Estas concentraciones pueden ser aumentadas por nitratos y fosfatos
introducidos por los aportes de tierras de cultivos a las que se les han anadido fertilizantes.
Estas condiciones pueden llevar a proliferaciones de fitoplancton que al morir producen

una deficiencia de oxigeno disuelto en la columna de agua.

En los estuarios existe una zona de baja salinidad en el que hay una pérdida de Fosforo al
producirse la mezcla. En el tramo final, la concentracion de ortofosfatos permanece mas o
menos constante implicando una ganancia neta de ortofosfato, ya que los niveles del medio
no pueden justificarse por las concentraciones de las dos disoluciones que forman la mezcla.
La eliminacion en la zona de bajas salinidades del estuario se debe a una adsorcion de
particulas minerales suspendidas en el agua, favorecida por el pH acido y el aumento de la

temperatura, al contrario de lo que sucede con la salinidad.

Algunos estudios sugieren que el ortofosfato puede ser utilizado por las bacterias marinas y
que son capaces de competir con el fitoplancton por el Fésforo cuando las concentraciones
de ortofosfato estdn entre 0.1 a 0.5 pg - at P I'l. Lo contrario sucede cuando la
concentracion es menor a 0.1ug — at P I'1. No es sorprendente que los valores de Ks
(concentracion de sustrato en donde v = V,/Z. en la cinética de Micahelis - Menten) para

el consumo de ortofosfato por las bacterias sean mayores que el del fitoplancton (Froelich,
1988).
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Figura 2.3. Esquema simplificado del Ciclo del Fosforo.

sedimento

2.2.4. El Fosforo en los estuarios.

Los rios son la mayor fuente de Fosforo en los estuarios. Este flujo puede ser sustancialmente
modificado por la sedimentacién o la disolucidn, y los cambios en la cantidad de Fosforo que
contienen los estuarios o sedimentos pueden, en tiempo geoldgico, alterar la productividad

en los océanos y afectar el nivel de CO2 en la atmésfera (Fox ef al, 1986).

La biogeoquimica del Fosforo en los estuarios puede ser controlada por una combinacion de
procesos fisicos, quimicos y bioldgicos. En estuarios, con una relativamente penetracion
profunda de la luz, los niveles de fosfato en primavera y verano son tipicamente controlados
por la asimilacion fitoplanctonica y la remineralizacion bacteriana (Taft y Taylor, 1976).
Sin embargo, en invierno y en estuarios turbios, donde la asimilacion bioldgica es limitada
por la disponibilidad de la luz, otros factores parecen tener el control de la biogeoquimica
del Fosforo. Las concentraciones de Fosforo son relativamente constantes a través del

gradiente salino bajo estas condiciones (Fox ef al, 1986).

Normalmente el comportamiento no conservativo de los nutrientes disueltos en los estuarios
ha sido atribuido principalmente a la produccion bioldgica y a los procesos de degradacion
(Wollast, 1978). Sin embargo, se han encontrado evidencias experimentales de que
reacciones no bioldgicas pueden contribuir al control de la distribucion del fosfato en los
estuarios. Morris ef al. (1981) encontraron que las distribuciones del fosfato en el estuario
Tamar (UK., eran considerablemente independientes de la salinidad. A su vez, se

encontraron ciclos estacionales pronunciados de concentraciones de fosfatos donde
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aparentemente habia aportes al estuario. Las bajas concentraciones de invierno (0.01 a 0.02
mg P ') se incrementaron durante la primavera y el verano a los niveles mas altos (0.05 a
0.06 mg P I-1) mientras que a finales del verano y en otono descendieron abruptamente a los
niveles de invierno. Las concentraciones de fosfatos estaban obviamente relacionadas con
los aportes en la parte baja del estuario. Esto producia una rdpida disminucion en la
concentracidon del fosfato al incrementar la salinidad cerca de la boca del estuario, y en
general un ligero descenso en la concentracion al disminuir la salinidad en la parte alta del
estuario. El comportamiento del fosfato en la parte media del estuario era complicado

debido a los aportes de fosfato disuelto presentes en esa zona.

Para entender los factores quimicos que regulan la biomasa y la produccién en un
ecosistema acudtico se requiere de una comprension detallada de los controles en la
biodisponibilidad de los nutrientes esenciales En el caso del Fosforo, existe la dificultad de
distinguir entre el fosfato inerte y el bioreactivo. La fuente principal de Fosforo disuelto es la
erosion de las rocas continentales, donde existe en diversos minerales insolubles en
concentraciones de cerca del 0.1%. Se piensa que solo entre el 5y el 10% del P erosionado
es llevado a los océanos en su forma disuelta, y se presume que el resto es llevado como P
particulado en los sedimentos en suspension de los rios (Froelich, 1988). Es ampliamente
reconocido que el Fosforo es un elemento de elevada reaccion con las particulas. Cuando
esta en solucion, el fosfato reacciona rapidamente con una gran variedad de superficies,
siendo tomado y liberado de esas particulas a través de una complicada serie de reacciones.
A este fendmeno se le conoce como el mecanismo tamponizacion del fosfato, y ha sido
ampliamente investigado por dos razones: se ha sugerido que es un proceso importante para
mantener las concentraciones de fosfatos en los rios, arroyos y estuarios en valores casi
constantes, proveyendo una gran y potencialmente disponible reserva de Fosforo reactivo

para el fitoplancton, y ademas esta involucrado en el desgaste natural del Fosforo en suelos.

El patron de distribucion del Fosforo inorganico (Fosforo inorganico disuelto PID, o Fosforo
soluble reactivo PSR) en los estuarios normalmente muestra un comportamiento de
ganancia en la mezcla, causado por la liberacion por parte de las particulas (Fox, 1990) o
por la movilizacion del sedimento. Sin embargo, la remocidén a gran escala del Fosforo por
las particulas suspendidas en los estuarios, de un 30 a 80% del aporte fluvial, ha sido
observada en el norte de Europa y en Norteamérica (Lebo y Sharp, 1992). Sin embargo, hay
muchos estudios que demuestran que las interacciones del Fosforo con la materia en
suspension probablemente representan uno de los mecanismos mas importantes en la
geoquimica del Fosforo en sistemas estuarinos (Froelich, 1988). No obstante, el estudio del

Fosforo en los estuarios ha sido restringido a la fraccion inorgdnica disuelta (PSR). Los
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trabajos sobre el Fosforo organico disuelto (POD) y particulado (PP) son relativamente
escasos debido a la falta de fiabilidad en las técnicas analiticas y a la creencia de que las
contribuciones del POD y del PP son mucho menores comparadas con las del PSR (Fang,
2000). Orret y Karl, (1987) ya habian indicado que el POD puede contribuir
significativamente a la fraccion de Fosforo disuelto total en los estuarios. La mayor parte del
transporte en rios de Fdsforo esta principalmente en fase sdlida, cubriendo mas del 90% del
Fosforo total (Meybeck, 1982). Como resultado, se espera que el PP sea una fraccion
importante en los estuarios; de hecho se ha encontrado que el PP es la forma dominante en
la Bahia de Chesapeake (Conley ef al, 1995) y en el Estuario de Delaware (Lebo y Sharp,
1992).

La acumulacion de nutrientes que se ha estado dando en aguas costeras y estuarinas a través
de los anos, ha deteriorado la calidad del agua de las mismas y de sus habitats. Estas altas
concentraciones de nutrientes, provenientes principalmente de las descargas de las plantas
de tratamiento cerca de zonas urbanizadas, contribuyen a un aumento en la productividad

que puede desembocar en hipoxia y eutrofizacion (Clark ef al. 1992).

2.2.5. El mecanismo de tamponizacion del Fostato.

Hasta su llegada a los estuarios desde masas de agua o rios, las particulas en suspension
asociadas con el Fosforo experimentan grandes cambios en salinidad, pH y algunas veces en
potencial redox. Los cambios en estas variables influyen en el intercambio del Fdsforo
inorganico entre el agua y la materia organica y la materia inorganica particulada (Lebo,
1991).

En las aguas estuarinas, costeras y ocednicas, el mecanismo de tamponizacion del fosfato
tiene la importancia en los sedimentos (bentonicos o suspendidos), de controlar las
concentraciones de PSR a valores casi constantes independientemente del consumo biologico
o de los aportes. Conceptualmente, una gran cantidad de fosfatos contenido en las particulas
esta disponible para su liberacion al medio si las condiciones cambian para provocar la
liberacion de fosfatos. Se han encontrado evidencias de este proceso a partir de dos tipos de
observaciones. Primero, las concentraciones de fosfato en algunas aguas estuarinas son mas
altas de lo que podria explicar la mezcla de agua superficial marina con el agua del rio. Fl
fosfato adicional deberia entonces ser liberado de los sedimentos del fondo o de las
particulas en suspension. Segundo, los sedimentos y las particulas suspendidas en los
estuarios y rios pueden liberar y tomar fosfato de la solucidon rdpidamente segun se ha

comprobado en experimentos de laboratorio, (Froelich, 1988).
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La adsorcion -~ liberacion de fosfato en las particulas consta de dos pasos. 1.~ El fosfato
divalente (HPO4%-) es rapidamente adsorbido en una superficie de carga variable; esta
adsorcion inicial es dependiente del drea de la superficie de la particula y de su carga, pero
aparentemente puede ocurrir en una amplia variedad de superficies de particulas naturales,
teniendo escalas de tiempo de minutos a horas. 2.- La adsorcion inicial induce a un
gradiente de difusion hacia el interior de la particula; este proceso es muy dependiente de la
composicion de la fase solida, ya que suelos y sedimentos que contienen hidroxidos de
hierro y aluminio, o superficies cubiertas de estas fases, muestran una capacidad de sorcion
mas lenta, probablemente debido a la reaccion del fosfato con estos oxidos. Esta segunda
reaccion “lenta” tiene escalas de tiempo de dias a meses, y quizas de anos (Barrow, 1983 en
Froelich, 1988).

Al tener la adsorcion y liberacion de P una etapa de difusidon muy lenta, la cantidad de P
tomado por las particulas se incrementa con ¢l tiempo. Las tasas de adsorcion/ liberacion en
la superficie de las particulas y de la difusion al interior de las mismas se incrementan con
la temperatura, pero cuando estan en equilibrio verdadero, al incrementarse la temperatura
hace disminuir la cantidad de Fosforo tomado o liberado de las particulas (Barrow 1983, en
Froelich 1988).

Existen evidencias que demuestran que la liberacidon de Fosforo de los sedimentos del
detritus es un mecanismo importante en los estuarios. Los sedimentos fluviales o estuarinos
al ser suspendidos en aguas marinas con altas concentraciones de material en suspension
tamponizan la solucion hasta conseguir concentraciones casi constantes, generalmente
cerca de 1-2 uM, que es una concentracion mas alta que la tipica concentracién de fosfatos
en aguas fluviales. Los sedimentos (tanto suspendidos como de fondo) de rios o de estuarios,
al ser expuestos a aguas marinas de bajo contenido de fosfatos liberan cada vez menos
cantidades de P y producen subsecuentemente concentraciones de P menos tamponizadas.
Perfiles estuarinos de fosfatos ([PO4] vs. salinidad) en estuarios de aguas turbias muestran
tipicamente un comportamiento de aporte caracteristico de desorcidon por parte de las

particulas suspendidas.

Los perfiles longitudinales de fosfato disuelto a lo largo de los gradientes de salinidad en los
estuarios usualmente muestran comportamiento de ganancia neta: Las concentraciones de
Fosforo en el estuario son mayores de lo que podria explicarse por la mezcla conservativa
del agua dulce y marina, requiriendo una fuente interna de fosfato dentro del gradiente de
salinidad (Officer y Lynch, 1981). Sin embargo, hay que tener en cuenta que pueden haber

interpretaciones mas complejas, ya que este aumento en las concentraciones puede ser
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debido a la regeneracion en detritus suspendido o resuspendido dentro del estuario, flujos
del bentos llevados a cabo por regeneracion de produccion de Fosforo organico, flujos
bentdnicos dentro del estuario por tamponizacion en sedimento, o flujos bentdnicos por la
liberacidon de Fésforo de particulas con hierro que han sido reducidas en zonas andxicas del
sedimento (Sharp et al, 1982).

Sin embargo, en otros ambientes estuarinos, donde los procesos bidticos y abioticos influyen
significativamente en el intercambio de fosfato inorganico con las particulas, el mecanismo
de tamponizacion de fosfatos es menos aparente. El Fosforo potencial en material
particulado suspendido que puede deprimir las concentraciones de PSR incluye consumo
bioldgico (produccion) y remocion quimica (adsorcion, precipitacion mineral). Fuentes de
Fosforo en material particulado suspendido que pueden elevar las concentraciones de PSR
incluyen generacion biologica (descomposicion de materia organica) y la liberacion
geoquimica (liberacidon en particulas, disolucion mineral). Cuando la magnitud de las
reacciones abidticas o geoquimicas que involucran material particulado suspendido es
pequenia en relacion con la actividad bioldgica, los cambios no conservativos del PSR pueden
ser atribuidos a procesos bidticos (Smith ef al, 1991). Bajo estas circunstancias, algunos
estuarios que generan PSR en exceso a las cantidades predichas por la dilucion del agua de
mar son considerados heterotroficos netos, porque el exceso de PSR se presume que es
generado por procesos bidticos: mas materia organica es consumida por el sistema

(liberando PSR) de lo que es producida (removiendo PSR).

En sus experimentos de incubacion de particulas suspendidas, Chambers ef al, (1995)
encontraron que la liberacion de PSR se incrementa al aumentar la salinidad. La liberacion
de PSR era variable con respecto al pH del agua. La mayor parte del PSR liberado de la
materia particulada suspendida estuvo dentro de los valores de pH de 5 -5.65, de modo que
a menores valores de pH, la liberacion era menor. La incubacidon anoxica de sedimentos
“resuspendidos” en presencia de sulfatos llevo a la liberacion de PSR, concentrandose la
mayor parte de ese PSR dentro de las primeras 24 horas de incubacion. En contraste, no fue
liberado PSR de sedimentos bajo condiciones Oxicas, aun después de 144 h. Las
incubaciones que realizaron de sedimentos “resuspendidos” y de material particulado en
suspension a lo largo del ano de estudio mostrd que la liberacion de PSR de los sedimentos
incubados en condiciones 6xicas fue variable y pequenia para los sedimentos con bajo

contenido de Fosforo.
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2.2.6. Limitacion de los nufrientes

En general, se considera que el Nitrogeno es el elemento limitante en los sistemas marinos.
En un principio hay tres lineas que soportan esta hipodtesis: los indices N: P en la columna de
agua, bioensayos de corto periodo (horas a dias) y experimentos con microcosmos de largo

plazo (semanas a meses) donde se controla el aporte de nutrientes (Fong et al., 1993).

La concentracion atdomica de Nitrogeno inorganico y de Fosforo inorganico (indice N: P) en
el agua, ha sido usada comianmente para indicar limitacion de nutrientes. Rangos < 16:1 se
han utilizado para indicar que el Nitrogeno es menos abundante que el Fosforo con respecto

a la demanda metabdlica del fitoplancton (Redfield, 1958).

Sin embargo, hay algunos problemas al usar el indice de Redfield como indicador de la
limitacion de nutrientes. Primero, hay evidencias de que el rango éptimo puede variar para
muchos tipos de algas; segundo, la limitacién de los nutrientes comunmente es asumida sin
realizar otras pruebas, y existen otros factores que la pueden alterar; tercero, el uso de la
relacion N: P en la columna de agua se basa en la suposicion de que el aporte de nutrientes
es constante o estacionario, sin embargo los nutrientes son aportados generalmente en
pulsos y la relacion N: P es alterada constantemente tanto por esas pulsaciones como por los
indices de consumo. Por lo tanto, las relaciones N: P en la columna de agua, son
inadecuados para determinar que nutriente es el limitante, especialmente cuando existe mas

de un grupo de algas (Fong et al, 1993).

Existen dos consideraciones basicas sobre el consumo de nutrientes por el fitoplancton. La
primera contempla que a bajas concentraciones de nutrientes, el indice de consumo es
dependiente de la concentracion, y la segunda que la produccion total del fitoplancton es
directamente proporcional a la concentracion inicial del nutriente limitante e independiente

al indice de crecimiento del fitoplancton (Parsons et al, 1977).

Cuando no hay estrés por limitacidon de nutrientes, los indices de consumo muestran una
curva en forma de hipérbola en respuesta a la intensidad de la luz similar a la relacion
fotosintesis — luz. Esta respuesta también puede ser representada utilizando la ecuacion de
Michaelis — Menten, pero hay que tener en cuenta algunas consideraciones. La primera es
que la curva concentracion de nutrientes — luz muestra valores positivos atin en condiciones
de total oscuridad, porque algunos nutrientes como el amonio y el nitrato pueden ser
absorbidos en la oscuridad a baja escala, y la segunda que el consumo de nutrientes puede

ser deprimido con intensidades de luz fuertes (por encima del 10 6 25% de la iluminacion
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en superficie) de la misma manera que se observa la fotoinhibicidn en las respuestas

fotosintesis — luz (Parsons et al, 1977).

Los estudios sobre la limitacion de los nutrientes se basan principalmente en bioensayos y en
las concentraciones relativas de NID y de PID en aguas costeras. Tanto en estas aguas como
en las oceanicas el PID generalmente se presenta en exceso mientras que el NID esta cerca o
debajo de los niveles de deteccion (Ryther y Dunstan, 1971), con el resultado de las relaciones
NID: PID son usualmente menores que las relaciones N: P del fitoplancton. La relacion
media NID: PID ha sido calculada como 26:1 y en algunos rios puede llegar a sobrepasar los

100, y la relacidn de los disueltos totales puede llegar a ser aun mayor.

Dada la importancia del reciclado de nutrientes en los estuarios, las principales causas
podrian ser la desnitrificacion o la liberacidon mas rapida de Fosforo que de Nitrégeno por
parte de la materia organica, de los solidos en suspension o del sedimento (Howarth ef al
1988, Froelich 1988).

El crecimiento de las algas y la acumulacion de biomasa estan influenciadas por los patrones
de circulacion en los estuarios. Cuando el agua del rio empieza a mezclarse con el agua de
mar, las particulas transportadas por el rio, floculan y se precipitan en la capa inferior. Una
vez en el fondo o en la interfase, pueden ser resuspendidas por diferentes factores, como
cambios en el caudal, en el viento o la marea. Esta acumulacién en la interfase o en el fondo
provoca un maximo de turbidez. Dentro de este mdximo de turbidez la biomasa del
fitoplancton puede decaer debido a la falta de luz provocada por las particulas en
suspension y los cambios de salinidad. Un maximo de clorofila influye también en la
limitacion de nutrientes en los estuarios. Estos producen en zonas donde el agua superficial
es clara, las algas se acumulan y los nutrientes decaen como resultado del consumo y la
dilucion con el agua marina pobre en nutrientes. El desarrollo de un maximo de clorofilas

esta asociado con el decaimiento de los niveles de nutrientes. (Fisher ef al, 2001).

El grado en que el Nitrégeno o el Fosforo limitan la biomasa total del sistema es
aparentemente funcion de las pérdidas en el mismo. Cuanto mas cerrado sea un sistema,

mas probable es que sea limitado por el Fosforo (Smith, 1984).
Se ha demostrado que pueden existir células limitadas en su desarrollo por un nutriente

aunque su concentracion en el medio no sea considerada como limitante, y por el contrario,

puede haber células sin limitacidn en su desarrollo por un elemento ausente en el medio
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pero acumulado en su interior. Son los contenidos intracelulares los que determinan el

factor limitante de crecimiento y no las concentraciones externas disponibles.

Fong ef al. (1993) concluyeron en su trabajo que la limitacion por Nitrogeno es mucho mds
comun que la limitacién por Fésforo, independiente de sus rangos de aportacion. El
Nitrégeno controla directamente a las macroalgas mas que a las cianobacterias o al
fitoplancton. La biomasa no esta directamente controlada por el aporte de Fosforo para
ninguno de los grupos de algas, sin embargo, el aporte de Fosforo es mds importante para
las cianobacterias y para el fitoplancton. También concluyeron que la importancia del
Nitrogeno y el Fosforo cambian con la estacion. El Fosforo es mds importante en primavera

que en verano, especialmente para las cianobacterias.
2.3. Modelos de nutrientes

2.3.1. Modelos de nutrientes y su aplicacion. Procesos de difusion

El modelado biogeoquimico involucra la simulacion matematica de varios constituyentes
bioldgicos y geoquimicos en un intento de comprender los ciclos de estos constituyentes y
los procesos que afectan sus distribuciones. Sin embargo, los modelos biogeoquimicos
dependen intrinsecamente de los datos, ya que sin ellos, poca aplicabilidad tendran en la

resolucion de los problemas (Gregg, 1997).

Los tipos de modelos biogeoquimicos actualmente en uso son diversos, y van desde
planteamientos simples hasta complejas investigaciones multidisciplinarias con muchos
componentes. No obstante, generalmente todos contienen un componente bioldgico de nivel
bajo en la cadena trofica (usualmente fitoplancton representado por la clorofila), al menos
un nutriente que es requerido para el crecimiento y consumo de nutrientes, y un segundo
nivel trofico (zooplancton o bacterias) para regenerar los nutrientes y consumir la biomasa

fitoplanctonica (Gregg, 1997).

La modelacién matematica de los contaminantes en el mar es similar al modelado en aguas
dulces. Los modelos primarios se concentran en los procesos fisicos de dispersion del
contaminante y los procesos quimicos o bioquimicos de remocion o reciclado. Los modelos
secundarios son usados para interpretar los cambios bioldgicos que van a ser resultado de

los cambios predichos en la concentracion (James, 1978).

Los estuarios son la mayor fuente de materiales de desecho en el mar. En muchos casos los

estuarios reciben descargas importantes tanto urbanas como industriales. La mayoria de los
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modelos bioldgicos desarrollados se encuentran enfocados con los procesos marinos

ordinarios (James, 1978).

El principio general de conservacién de la masa, es usado para la formulacion de las
ecuaciones de los diferentes constituyentes de importancia en el andlisis de los problemas de
eutrofizacidn, elemento esencial en la dinamica del comportamiento del fitoplancton. En su
forma mas sencilla, estas ecuaciones definen la concentracion de un nutriente y, directa o
indirectamente, relacionan el crecimiento del fitoplancton con su disponibilidad. En sus
formas mas complejas, pueden incorporar la interaccidn entre varios nutrientes, la
especificacidon de diferentes especies de fitoplancton y las relaciones depredador — presa

entre diferentes niveles troficos (O’Connor, 1981).

Los constituyentes basicos del andlisis son los nutrientes, el fitoplancton y el zooplancton,
desarrollandose una ecuacion de balance de masas para cada uno de ellos. La ecuacion de
balance de masa es de fundamental importancia para explicar los cambios de
concentraciones en el ambiente marino. El concepto se basa (Runker y Bencala 1975) en la
suposicion de que la acumulacion de masa en una unidad de volumen de agua es igual a la

diferencia entre la masa que entra y la que sale de ese volumen de agua, (ver figura 2.4):

Acumulacion = masa(entra) — masa(sale),., 2.1

donde cada término de la ecuacion esta expresado en unidades de masa por tiempo [M/T]

! 0
y q, q2:q1+a£M
. ¢
< ~
<« Ax—>

Figura 2.4. Volumen de control usado para desarrollar la ecuacion de balance de masa,
considerando unicamente los flujos en la direccion x.

La ecuacion de balance de masa descrita anteriormente se desarrolla considerando los flujos
de entrada y salida en un volumen de control. Para simplificarlo se asume que el flujo es
espacialmente uniforme, de tal manera que la velocidad y el volumen no cambian con el

tiempo. Finalmente se considera unicamente que el flujo viaja en direccion x, despreciando
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los flujos en yy en z Haciendo esto se asume también que la concentracion varia solamente
en sentido del flujo (x) y que la masa del soluto esta uniformemente distribuida en la
seccion transversal del flujo (Fischer ef al, 1979). La primera ecuacion describe el cambio

de masa con respecto al tiempo, y viene dada por:

Acumulacion = A_m = 6_”7
Af of

(2.2)
donde m es la masa y fes el tiempo. Si la masa es igual a la concentracion por el volumen y

asumiendo el volumen constante:

Acumulacion = Vaa—f (2.3)

donde Ves el volumen [L3] y C es el la concentracion del soluto [M/L3]. El lado derecho de
la ecuacion (2.1) esta desarrollado considerando el flujo del soluto a través de las superficies
1y 2 en la figura 2.4. El flujo g esta definido como la masa de soluto que atraviesa una
unidad de drea por unidad de tiempo. El flujo que entra en el volumen de control es g/ y el
que sale es gZ. Cabe notar que g2 es igual al flujo que entra en el volumen de control (g1)

mas el cambio del flujo dentro del volumen de control:

8
a,=4, +a—qAX (2.4)
X

donde Ax es la longitud del volumen de control [L].

Si ahora se consideran los flujos individuales debido a la adveccion y la dispersion, el flujo
advectivo en el volumen de control (a través de la superficie 1) es igual al producto de la
velocidad advectiva, U(L/T), y la concentracion del soluto en la superficie 1, Cr:

Hujo entra , =gl =UC, (2.5)
Empleando la ecuacion 2.4, el flujo advectivo que sale del volumen de control (a través de la

superficie 2) es:
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Hujo sale ,, =q2,, =UC, =UC, + UZ—CAX (2.6)
X

donde Czes la concentracion del soluto en la superficie 2.

Los flujos debido a la dispersion se desarrollan considerando la ley de dispersion de Fick,
que establece que el flujo de masa debido a difusidon molecular es proporcional al gradiente
de concentracion, dC/dx. Esta ley puede ser usada para describir el flujo de masa dispersiva,

y esta dada por:

D oc 2.7

disp =4 6X

donde Dj; es una constante proporcional conocida como coeficiente de difusion [L2/T]. El

flujo dispersivo que entra y sale del volumen de control es:

ac

Huyjo entray, =q, =-D, 5 (2.8)
disp X I
, oc oc o'c
Hujo saleyy, =q, =-D, =l —{Dl o +D, 67&\’} (2.9)
2 1

Una ecuacion diferencial correspondiente a la ecuacion 2.1 puede ensamblarse usando los
términos de acumulacion y flujo descritos anteriormente, las ecuaciones 2.3, 2.5, 2.6, 2.8,y

2.9 se combinan para dar:

oc oc
~| AUC, + AU — Ax — AD, —

ocC ocC
V—=| AUC, - AD, —
) ox - O0x

of ox

o'c
- ADL —ZAX

T ex (2.10)

—> <
acum entra sale

donde A es la seccion transversal del flujo [L2]. Puesto que cada flujo esta especificado en
base a una unidad de drea, los flujos se multiplican por A para obtener las unidades usadas
en la ecuacion 2.1 [M/T]. Empleando la relacidon V = Ax, la ecuacidon 2.10 queda

simplificada de esta manera:
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2
ac_yac,, oc
or ox ox

(2.11)
Esta es la Ecuacion de Adveccion -~ Difusion unidimensional con coeficientes constantes (Dy
es constante en el tiempo y en el espacio) y describe la variacion espacial y temporal de un

soluto con concentracion Cen un medio con velocidad U (Runkel y Bencala, 1995).

Las ecuaciones anteriores describen el proceso de difusidon molecular. Sin embargo, los
movimientos de cualquier fluido son casi siempre de tipo turbulento. El flujo turbulento se
manifiesta cuando el nimero de Reynolds, que indica la relacidon entre las fuerzas de inercia
y las viscosas, es grande (en la practica superior a un valor aproximado de 3000). Si bien es
dificil definir el movimiento turbulento de un fluido, la turbulencia puede ser detectada por

una seria de fendmenos asociados a ella:

Laminar

Turbulento

Figura 2.5. Experimento de Reynolds.

Una particula colocada en un punto cualquiera de un fluido se expande mucho més rapido
en flujo turbulento que en flujo laminar. Una demostracion clasica es el experimento de
Reynolds (figura 2.5), que consiste en introducir colorante en un fluido situado en el
interior de un tubo; en flujo laminar, el colorante describe una trayectoria rectilinea
respecto al punto donde se ha introducido, mientras que en flujo turbulento el colorante se

expande rapidamente en todas direcciones en el fluido.
Las velocidades medidas en un punto del fluido son inestables y tienen cierta componente

aleatoria. En la figura 2.6 puede observarse la velocidad longitudinal en flujo laminar y en

flujo turbulento, comprobandose que en este ultimo existen un conjunto de fluctuaciones
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por encima y por debajo de la velocidad media. Estas fluctuaciones en flujo turbulento no
seran solo de la velocidad sino también de otras propiedades del fluido y el flujo: presion,

densidad, temperatura, y concentracion, por citar algunas.

Figura 2.6. Velocidad en flujo laminar (a) y turbulento (b).

Los valores de la concentracidon y la velocidad de una nube de particulas pueden

representarse como la suma de su valor medio y de sus valores de fluctuacion:

C=C+(C"'

u=u+u'

v=0+0'

w=w+w'

donde

— 1 pr

C=—| cdrt
T J0

_  1gr

u,=—|\ udt
T Jo

Asimismo, se cumple que:
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Sustituyendo las expresiones (2.12) en la ecuacion de conveccion -~ difusion molecular y
promediando a lo largo de un intervalo de tiempo T, y teniendo en cuenta las expresiones
(2.15) y (2.16) se llega a:

oC _oC _oC _oC 0*C o*C o°C 0 (—=\ O (——=\ O [(——
Eﬂzgﬂ)gwg:y[w+8y2+622] (o)L (o)L (we)

(2.17)

Los tres ultimos términos de la expresion anterior son debidos al flujo turbulento. Se trata de
términos desconocidos, pero por analogia con la ecuacion de difusion molecular se supone
que los flujos turbulentos son proporcionales a los gradientes de concentracion. Entonces,

bajo estas hipotesis se tiene que:

u' C'=—-K,— (2.18)

donde K; son las componentes del vector de coeficientes de difusion turbulenta. Estos

coeficientes no son constantes puesto que dependen de la posicion y del tiempo.

Sustituyendo la expresion (2.18) en (2.17) se llega a la ecuacion de difusion turbulenta:

a—C+L7,.a—C=Dv25+i I(I.a—C (2.19)
ot ot ox, ox,

1

En la mayoria de los casos, los coeficientes de difusion turbulenta son mucho mayores que
los coeficientes de difusién molecular, por lo que estos ultimos suelen omitirse. Ademds, en
los problemas practicos, la turbulencia a menudo no es homogénea, por lo que se asumen

coeficientes variables espacialmente, con lo que la ecuacion de difusion queda en la forma:

a_C+Ha_C+Ua_C+Wa_C:i([(Xa_Cj+i K a_C +i([(za_cj(220)
ot ox oy 0z Ox ox ) oy\ "oy ) oz 0z

donde la concentracion como las componentes del vector velocidad son valores

promediados.
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A veces se asume simetria con respecto a la direccion z, de modo que Ky = K, = K7, donde Ky,
es el coeficiente de difusion turbulenta horizontal y K, es el coeficiente de difusion

turbulenta vertical, y la ecuacion (2.20) queda transformada en:

—+u—+0—+w 2 S|+ K —J (2.21)
ox~ oy oz\ "~ 0z

ocC oC oC ocC 0’C  oC a( ocC
—=K,| —+ + .
ot ox oy 0z ’

donde los coeficientes K; y K, pueden depender de la coordenada vertical zy del tiempo.

Diversos investigadores han tratado de cuantificar estos coeficientes, obteniéndose una gran
diversidad de resultados. Para K se han obtenido valores que se encuentran entre 0.3 y 30

cm?s-!y para K; valores que oscilan entre 5.0 x 105y 1.0 x 108 cm?s-1.

Los primeros constituyentes a los cuales es aplicada esta ecuacion son los nutrientes y el
fitoplancton. El componente del transporte es similar para cada constituyente ya que estin
afectados por la hidrodindmica general del sistema. Las reacciones se refieren esencialmente
a las transformaciones bioquimicas que ocurren en los nutrientes al ser asimilados y
liberados en el crecimiento y muerte del fitoplancton, asi como las reacciones quimicas que

sufren en el mismo medio.

Las concentraciones de los nutrientes a lo largo de un estuario estan directamente afectadas
por las condiciones hidrodindmicas del sistema, como son el flujo del rio, las mareas,
aportes puntuales de zonas agricolas, industriales o urbanas, y meteoroldgicas como el
viento o la temperatura. Asimismo estas concentraciones estdn afectadas por las reacciones

quimicas y biologicas que se llevan a cabo dentro del estuario.

Es por lo tanto importante contar con un gran numero de datos, para poder lograr asi
resultados de mayor fiabilidad y que se ajusten lo mas posible a la realidad del sistema.
Dentro de los parametros hidrodindmicos que se necesitan estan el flujo de rio, datos del
prisma de mareas y perfiles verticales de velocidades para cada punto donde se hacen los
muestreos. Dentro de los pardmetros quimicos y bioldgicos, y dependiendo de las
posibilidades de andlisis, de tiempo o de recursos con que se cuente, se pueden contar
perfiles de salinidad, de cada tipo de nutriente a estudiar, temperatura, pH, sdlidos en
suspension, clorofila, respiracion del fitoplancton, consumo de nutrientes por el

fitoplancton, excrecidon bacteriana, fitoplancton, zooplancton, peces, regeneracion en el
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bentos, concentracion de oxigeno, etc., y el modelo varia de complejidad de acuerdo con el

nutriente que se estudia ya que el Nitrato tiene mas especies que el fosfato o el Silicio.

2.3.2. Anftecedentes de modelos de nutrientes

Durante varios anos se han utilizado modelos para analizar diferentes rios y estuarios con
diferentes objetivos, sobre todo para evaluar la calidad del agua de esos sistemas, y los

efectos de la actividad humana sobre ellos.

James y Head (1972) estudiaron el efecto de las descargas en las concentraciones del
Nitrégeno y del Fosforo en el mar del norte. Encontraron que habia un efecto localizado de
fertilizacion en las aguas cerca de la boca del estuario. Asimismo Wofsy (1983) desarrolld
un modelo simple para predecir los coeficientes de extincion y la biomasa fitoplanctonica en
aguas eutroficas, basandose en un modelo para limitacion del crecimiento del fitoplancton
por la luz. Los parametros fueron evaluados usando medidas del coeficiente de extincidon
total, la profundidad de la capa de mezcla, la concentracion de clorofila, y la concentracion
de sedimentos en suspension. Se dedujeron ecuaciones para la capacidad de los rios
contaminados para asimilar nutrientes antropogénicos. Bierman y Dolan (1986), calibraron
un modelo deterministico espacialmente segmentado con una gran cantidad de datos
obtenidos en la Bahia de Saginaw, en el lago Hurdn entre 1974 y 1975. Las diferencias
significativas entre los datos del campo y los resultados del modelo fueron determinadas
utilizando la prueba de T de Student. No encontraron diferencias significativas en el 86% de

los transectos de muestreo en los segmentos principales.

Los modelos mejorados para calidad de aguas QUALZE Y QUALZE — UNCAS, desarrollados
por el Laboratorio de investigacion ambiental de la USEPA (1987) son unos modelos cuyo
objetivo primario es el de ser usados como una herramienta capaz de simular el
comportamiento de los componentes hidroldgicos y de calidad de agua en un sistema de

corrientes.

La ecuacion basica resuelta por el QUALZE es la ecuacion unidimensional de transporte de
masa por adveccion. — dispersidn, la cual es integrada numéricamente en el espacio y en el
tiempo para cada constituyente de la calidad del agua. Esta ecuacion incluye los efectos de

adveccidn, dispersion, dilucidn, reacciones constituyentes, interacciones, fuentes y pérdidas.

Chalup y Laws (1990) realizaron cultivos de una microalga en diferentes condiciones de

limitacion de luz y de nitrato para examinar la exactitud de ciertas predicciones de modelos
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de crecimiento de algas. Encontraron que la razdén N:C estaba unicamente relacionada con
su indice de crecimiento, pero sin embargo no habia una relacidén tinica entre la razén Cl a:
C y el indice relativo de crecimiento. Se encontrd que ciertos pardmetros o combinaciones
de parametros que aparecen en modelos de crecimiento con saturacion de nutrientes son
independientes del indice relativo de crecimiento a una irradianza fija o unicamente
correlacionados con el indice relativo de crecimiento. Saber esto facilita la extension de
modelos de crecimiento con saturacion de nutrientes a condiciones de limitacion de los

mismos.

Ambrose ef al. (1991) desarrollaron el modelo WASP 5x. (Water Quality Analysis
Simulation Program), para el Laboratorio de Investigacion Ambiental de la USEPA. Este es
un programa de modelado de compartimentos dindmicos para sistemas acudticos, que
incluye tanto la columna de agua como el bentos. Las variaciones temporales de los procesos
de adveccion, dispersion, la carga de materia puntual y difusa y el intercambio entre
fronteras estin representadas en el programa basico. La calidad de agua estd representada

en subrutinas que pueden ser escogidas del menu o escritas por el usuario.

El WASP5 permite al usuario, estructurar modelos de una, dos o tres dimensiones; permite
la especificacion de coeficientes de intercambio en variables temporales, flujos advectivos,

descargas urbanas, y condiciones de limite de calidad de agua.

Modelo Hidrodindmico (DYNHYDG5): El DYNHYDG5 es una mejora del modelo del estuario
del Potomac (DYNHYDZ2) de Roesch ef al. (1979), el cual era un componente del Modelo
dinamico de Estuarios (Feigner and Harris, 1970). El DYNHYDS5 resuelve las ecuaciones

unidimensionales de continuidad y momentum.

Modelo de Calidad de Agua: Los compartimentos dindmicos del WASP5 pueden ser usados
para analizar una variedad de problemas de calidad de agua en diversos dominios

acuaticos, como rios, lagos, presas, estuarios y aguas costeras.

Modelo de eutrofizacion (EUTRO4): Es una versidn simplificada del Modelo de
eutrofizacion del Potomac, PEM (Thomann y Fitzpatrick, 1982). El EUTRO4 puede ser usado
en varios niveles de complejidad para simular algunas o todas las variables involucradas:
transporte e interaccion entre nutrientes, fitoplancton, material carbonico, y oxigeno
disuelto en el ambiente acudtico. El EUTRO4 puede simular el transporte y las reacciones de
transformacion de hasta ocho variables de estado, considerando cuatro sistemas que

interactiian: la cinética del fitoplancton, el ciclo del fosforo, el ciclo del nitrdégeno y el
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balance del oxigeno disuelto. La ecuacion general de masa del WASP5 se resuelve para cada

variable de estado.

Hoch, Ménesguen y Bentley (1993) realizaron un modelo simple del ciclo del Nitrogeno
para el canal de la Mancha, basado en la circulacion a largo t€rmino. Este modelo de cajas
permite la descripcion del florecimiento del fitoplancton en primavera en todo el canal. El
modelo también muestra la influencia del aporte de nutrientes de los rios en la

concentracion de clorofila a lo largo de la costa francesa.

Chapelle, Lazure y Ménesguen (1993) desarrollaron un modelo para estudiar la
eutrofizacion de la Bahia de Vilaine. Se trata de un modelo tridimensional hidrodindmico y
un modelo bioldgico que simula los ciclos del Fosforo y del Nitrogeno asi como el oxigeno
disuelto. Para conjugar los dos modelos, las corrientes advectivas calculadas por el modelo
hidrodinamico fueron promediadas espacial y temporalmente. El modelo ecoldgico de cajas
resultante simula la evolucidn estacional de los nutrientes, fitoplancton y oxigeno

razonablemente bien y reproduce la heterogeneidad espacial de la bahia.

Wen y Peters (1994) desarrollaron un modelo predictivo de la excrecion de Fosforo y
Nitrogeno por parte del zooplancton tanto en agua dulce como marina. La excrecion de
Fosforo y Nitrogeno por parte del zooplancton tiene importantes implicaciones en los ciclos
de estos nutrientes en los ecosistemas acudticos. Concluyen que este tipo de modelos puede
proveer una base para posteriores analisis empiricos de la excrecidn de nutrientes por el
zooplancton y como medio de predecir el destino de los nutrientes en los ecosistemas

acuaticos.

En el modelado del fitoplancton hay que tener en cuenta que el coeficiente de crecimiento
del fitoplancton estd directamente relacionado con la temperatura en climas moderados. Es
dependiente de la intensidad de la luz y la concentracion de los nutrientes hasta llegar a
condiciones de limitacién o saturacion. El efecto de las condiciones no Optimas de luz
reduce el indice de crecimiento. Teniendo en cuenta que, en un ambiente natural, la
intensidad de la luz decrece con la profundidad, (Io que se define a través de un coeficiente
de extincidn), también la intensidad de la luz en la superficie varia a lo largo del dia. El
efecto de la luz en el crecimiento es entonces promediado en el tiempo a lo largo de dia y
verticalmente con la profundidad. La pérdida del fitoplancton es causada por respiracion
enddgena, asentamiento y depredacidon por zooplancton (coeficiente de depredacion), segun
O’Connor (1981). Otros modelos hidrodindmicos, como el COHERENS (Luytens, 1999),
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desarrollado entre 1990 y 1998, tienen acoplado un modulo bioldgico que simula los ciclos

de los procesos bioldgicos y los resuelve estacionalmente.

El sistema en el zooplancton es andlogo al del fitoplancton. El zooplancton crece de acuerdo
a la disponibilidad de alimento, el fitoplancton. El zooplancton a su vez es depredado por
niveles mds altos de la cadena trofica y tiene pérdidas por respiracidon enddgena y
mortalidad. Los productos de su excrecion pueden ser fuentes importantes de nutrientes.
Ademas, al contar con el hecho de que el zooplancton depreda mas de lo que consume, se
introduce un coeficiente de eficiencia en las ecuaciones. Para simplificar el analisis se
considera a los niveles mas altos de la cadena como una constante empirica (O’Connor,
1981).

La mayoria de los modelos a los que se hace referencia estan disenados para ser usados en
sistemas bien mezclados o poco estratificados. Son muy escasos los casos donde se modela
un sistema altamente estratificado como el caso del Estuario del Ebro, mediante modelos

bicapa como el que se explica a continuacion.

2.5.5. Modelo MIKE 12
Desarrollado por el Instituto Hidrdulico Danés (DHI) el MIKE 12 (DHI, 1992) es un paquete

de software integrado, que une a diferentes mddulos independientes a través de un menu

estructurado.

Se pueden ejecutar uno o mas de los médulos siguientes:

NAM — Catchment Runoff: que computa la hidrografia de las escorrentias.

HD — Hidrodinamica: computa los niveles de superficie libre, niveles de interfase y flujos y
densidades (o temperatura y salinidades) en ambas capas.

AD — Adveccion-Dispersion: computa la dispersidon/conveccion de un material disuelto o en
suspension.

WQ — Calidad de agua

El nuicleo del sistema del MIKE 12 consiste en el modulo de Hidrodindmica (HD) que es
capaz de simular flujos inestables idealizados de dos capas en una red de canales abiertos.
Los resultados de una simulacion HD consisten en series de tiempo de niveles de agua, de
niveles de interfase, descargas y densidades (temperaturas y salinidades) para ambas capas.

Asociado al mddulo HD, esta la lluvia — escurrimientos (NAM) que puede ser usado para
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generar flujos de entrada al modulo HD. Los cdlculos de Adveccion — Dispersion (AD) y de
calidad de agua son llevados a cabo por separado utilizando los resultados del mdédulo HD.

Ademas puede usarse un modulo estadistico para analizar los archivos resultantes.

El modulo HD del MIKE 12 puede ser definido como un modelo implicito de diferencias
finitas para el cdlculo de un flujo idealizado inestable estratificado de dos capas en rios,
embalses y estuarios. La descripcion hidrodindmica estd basada en la integracion vertical
(en cada capa) de las ecuaciones de Saint Venant, de continuidad y conservacion del
momentum, donde también se incluyen los efectos de presion por friccion producidos por el
viento y por la interfase, mezcla a través de la interfase por entrainment, flujos laterales y

gradientes laterales de densidad.

El estuario es modelado como un flujo unidimensional con dos capas, donde la densidad
(temperatura y salinidad) esta verticalmente integrada. Se deben hacer una serie de
suposiciones para transformar la ecuacion de continuidad y las tres ecuaciones de
momentum en una ecuacion verticalmente integrada de continuidad y una de momentum

para ambas capas, asi también para hacer algunas simplificaciones:

El agua es incompresible y verticalmente homogénea en cada capa.
La pendiente del fondo es pequena.
La longitud de onda es lo suficiente grande comparada con la profundidad,
asegurando que el flujo es siempre paralelo al fondo.
4. las variaciones temporales de densidad en un punto fijo son lo suficientemente

pequenas para ser despreciadas en las ecuaciones hidrodindmicas.

Después de considerar lo anterior, las ecuaciones de continuidad y de momentum pueden

ser formuladas para las dos capas:
Capa superior (Continuidad)

o4 00

5t o -e,+te =q, (2.22)

Capa superior (Momentum)
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2
00 a(a%J on 1 14
Ly 1y ogp Ty 2 — P T 4T, =0 (2.23)
or T ax S T, oy Tt
Capa inferior (Continuidad)
O O e =g, (2.24)

of oOx

Capa inferior (Momentum)

2
ol ate
6Q0+ ( Ao} P On

oh
+—sa,—+Asa, +
al ax pO ax ax (225)
0 0
gAY ll—afl+;—gAOy 01_ a/:O =T, +TOb =0

El calculo de la temperatura y la salinidad se realiza después del de las descargas en la
superficie y la interfase ya que sus variaciones temporales pueden despreciarse en las
ecuaciones de continuidad y de momentum. Aunque sus variaciones espaciales y temporales
estan reflejadas en las ecuaciones unidimensionales de adveccion — dispersion, como se ve

en las siguientes ecuaciones:

Capa superior

6(A1C1)+8(QICI)_i(AD %)

of ox ox ox (2.26)
eoCo - eoCo + qICsl - A1K0C1
Capa inferior
6(AOCO)+8(QOCO)_i AD, 9¢, —
of o0x o0x o0x (2.27)

elcl _elcl +quso _AOKICO
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Donde encontramos que:

Cr, Go
D, Do
1, €o
Az, Ao
K1, Ko
GCs1, Cso
q1, 4o
X

f

Qo, Q1

hy, ho
P1, Po
Thy T
Tw

concentracidén (unidades arbitrarias)
coeficiente de dispersion (m?s-1)
entrainment (hacia arriba y hacia abajo)
area de la seccion transversal (m?)
coeficiente linear de decaimiento (s-1)
concentracion fuente/sumidero

flujo lateral (m?s-1)

coordenada espacial (m)

coordenada temporal (t)

caudal en cada capa (m3s1)

aceleracion gravitacional

elevacion de la superficie y de la interfase
densidad en cada capa

friccion en el fondo e interfase

friccion del viento

El subindice O corresponde a la capa inferior mientras que el 1 corresponde a la superior.

Las figuras 2.7 y 2.8 representan esquematicamente algunos de los parametros referidos en

las ecuaciones.

A=4,+4y,

Figura 2.7. Esquematizacion seccion transversal (DHI, 1992)
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w
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Figura 2.8. Esquematizacion de la seccion longitudinal del rio (DHI, 1992)

Los t¢rminos mds importantes se describen en las ecuaciones 2.28 — 2.35:

e, = f1R1(|V1i|+|UF|)BBi

- (2.28)
CoAgy+ LV
LRV B
=20l i (2.29)
Agy, + /o |V0|
a :izjusz (2.30)
A
A=l (2.31)
P
T, = tfaC%fW&WléBcosgﬁ (2.32)
1
T, 1 /B QG |\ G (2.33)
8 Vi NRuHy |\ R.H,.
T, = _g%bl/lel (2.34)
M Rlb:iAlb
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Ty, = 20 |Q0 |‘ (2.35)

MR 4,

Las ecuaciones de momenfum descritas anteriormente, requieren de condiciones
densimétricas de flujo subcritico (ecs. 2.36 — 2.37), lo que significa que se necesitan

Numeros de Froude densimétricos con valores menores a 1.

2
Fe—Q oy (2.36)
(Agy; B})
0,B,
Fry =—=1_<1 (2.37)
(Ag4y)

Pero si el valor del Numero de Froude es mayor a 1 (condiciones de flujo supercritico), las
ecuaciones pueden ser reducidas despreciando el #€rmino de momentum convectivo, tal y
como muestran las ecuaciones 2.38 y 2.39. La transicion de condiciones de flujo subcritico

a flujo supercritico se da linealmente.

Capa superior

00, oh 1 1 op
=i —L4+—ody —L-T +T+T, =0 (2.38)
81 g 1 ax 2g ]yl p] ax w i 1b
Capa inferior
%—l_&ng%—i_Ang%—}_
ot p, Ox Ox
1 op, 1 10 (2.59)
ey, —Lri gty —Lo T 17, =0
Py Ox 2 P, Ox

Una vez que se conocen las ecuaciones que describen la hidrodindmica, es necesario
implementarlas en un modelo numérico. El médulo HD del MIKE 12, es un modelo
implicito de diferencias finitas. Las variables computadas son las descargas de ambas capas
(Q1, Q0), la elevacion es del nivel de superficie (4;) y el nivel de la interfase (40), asi como la
temperatura (¢, f)) y la salinidad (s;, sp) para ambas capas. Se debe definir al principio una
malla que represente la red de canales, y es una cadena de descargas alternadas (puntos Q)

y puntos de elevacion (puntos h). Los puntos h, concuerdan con los puntos de las secciones
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transversales definidas por el usuario y son puntos donde los niveles de superficie y de
interfase son computados. Mientras los valores de las descargas de ambas capas son

calculados en los puntos Q que son colocados a medio camino entre dos puntos h.

La transformacion de las ecuaciones de continuidad y momentum, esta basada en el
esquema de Abbot de 6 puntos centrados, (ver figura 2.9). Estas ecuaciones son evaluadas
en un punto J de la malla computacional y en el instante n+Y2. Las ecuaciones de
continuidad estan centradas en los puntos h, mientras que las ecuaciones de momentum en

los puntos Q.

n+l

n+%

Figura 2.9. Esquema de Abbot de 6 puntos centrados (DHI, 1992)

Se adoptan los conceptos que de almacenaje de anchura (b, bs;) para transformar las
derivadas de tiempo del area transversal de las ecuaciones de continuidad en derivadas de
elevaciones de superficie y de interfase. Entonces las ecuaciones de continuidad (ecs. 2.30 -~
2.31) dependen directamente de las elevaciones de superficie y de interfase (%o, A1), asi

como de las descargas de las capas superior e inferior (Qo, Q1).

04 oh ., oh

1 _ _ 0

or  “or T o

0A oh

0 _ 0

or  *° of

Capa superior

on  0Q, , 9Q,

L —e. te = 2.40
o T ox L ox ot (240
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Capa inferior

%+8QO

b +e,—e =g, (2.41)
X

s0 61‘

Una vez que todas las ecuaciones que tienen lugar en la hidrodindmica del estuario estin
definidas, hay que transformarlas en una forma discreta que permita su implementacion
numérica y finalmente resolver un sistema lineal de ecuaciones. Lo primero que hay que
hacer es transformar las derivadas de las ecuaciones de continuidad. Como se ha
mencionado anteriormente, las ecuaciones de continuidad estdn centradas en los puntos h
porque las derivadas de altura estan en sentido del tiempo y si se quiere emplear el esquema
de Abbot centrado de 6 puntos, es el unico camino a seguir. Entonces, la derivada temporal
de la elevacion en el tiempo n + %2y el punto j de la malla depende den las elevaciones en

los instantes ny n + 2z, tal como se describe en la ecuacion 2.42.

n+12 n+l_ n
on"s b —h

(2.42)
@tj At

La derivada espacial de la descarga en el tiempo n + %2 y en el punto j (ec. 2.43) puede ser

considerada como un promedio de la derivada centrada en el tiempo n + ?2 y otra derivada

centrada en el tiempo n con pesos de oy de 7 - 6 respectivamente (0.5<0<1).

aQ”‘*% -~ 1 |:5'(Qn+l_Qﬂ+l)+(l_5)'(Qn _Qﬂ ):| (2.43)
Ox ~ Y —x j+l j-1 "j+l j-1 :

J Jj+l j-1
Entonces, se obtienen dos series de ecuaciones lineales discretas (2.44 y 2.45) de las
ecuaciones de continuidad en los puntos h, cuyos valores desconocidos son las descargas y
las elevaciones en el tiempo n + 1. Los coeficientes A y B dependen de los valores de las
descargas y las elevaciones en sus respectivos instantes (tiempo z), del coeficiente &, asi

como del enfrainment hacia arriba y hacia abajo de los aportes laterales evaluados en el

tiempo n + %z

Capa superior

Al X anfrl + A2 Qonj + A3 'hlj‘ﬂ + A4 .erH’] + A5 . Q0n‘+1 — AG (244)

Jj-1 J J+l J-1

Capa inferior

B,-0," + B, ~h0';“ +B,-0,

Jj-1

" =B, (2.45)

Jj+1
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Ya que las ecuaciones de momentum estdn centradas en los puntos Q, la derivada temporal
de la descarga (ec. 2.46) y la derivada espacial de las elevaciones (ec. 2.47) son obtenidas
del mismo modo que las ecuaciones anteriores pero cambiando los roles entre las descargas
y las elevaciones. Pero en las ecuaciones de momentum aparecen dos nuevas derivadas, las
aceleraciones convectivas (ec. 2.48) y las variaciones espaciales de la densidad (ec. 2.49).
Los valores de densidad son obtenidos de la aplicacion de La Ecuacidn Internacional del
Estado del Agua de Mar, (UNESCO, 1980). Los términos no lineales de las fuerzas del fondo
y la interfase (7, y Tj, respectivamente) tienen una formulacion especial (ec. 2.50) para

considerar el posible cambio de direccion de la descarga en un determinado paso de tiempo.

s n+ n
" 970

(2.46)
ot At

n+,
on z;[é‘.(}l”“ )+ (1-8) (R, — )| (2.47)

j+1

n+Y
sz
a[a ) )H% ) )H%
4) 1 [[ag—] —[aQ—] } (2.48)
. i

n

apn+% N p7+1 _pj

- (2.49)
Ox ; X=X,

00" ~ 10" -sign(Q)~(f ~1)-Q} - Q] -sign(Q)  (2.50)

Asi en este caso, se obtienen dos nuevas series de ecuaciones lineales discretas (ecs. 2.51 y
2.52) con los coeficientes C'y D, que dependen de los valores de las descargas y las
elevaciones en el tiempo (71) y en el tiempo evaluado (n + 72), el coeficiente o, la constante
de gravedad (9) y otros parametros. Tiene que resaltarse que las constantes dependen de los
valores en el tiempo n + 7z, tanto en las ecuaciones de momentum y de continuidad, y son
calculadas con una iteracion doble. La primera iteracidon emplea los valores en el tiempo ny

la segunda los valores de la primera computacion.
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Capa superior

C-h"™+C,-0" +C,-0) " +C, b =C, (2.51)

1/-1 J J 1j+1

Capa inferior
n+l n+l n+l n+l n+l n+l
D -h' +D, b+ DO +D,- Oy + Db+ Do by =D, (2.52)

Finalmente se obtiene un sistema de ecuaciones lineales, pero en vez de resolver la totalidad

el sistema al mismo tiempo, se aplica el algoritmo de doble barrido. Este algoritmo, en
del sist 1 t , 1 1 algoritmo de doble barrido. Este algoritmo,
primer lugar, resuelve el sistema considerando solo los puntos del contorno y las uniones de
la red del canal como puntos de computo. Una vez el primer sistema es resuelto, entonces se
crea una serie de sistemas lineales para cada brazo del canal y se resuelve por separado
usando como condiciones de contorno los valores obtenidos en las uniones y las condiciones

de contorno externas.

Como se ha mencionado, la temperatura y las concentraciones de salinidad se resuelven
usando las ecuaciones de adveccion -~ difusion, que son calculadas tanto en los puntos h
como en los Q de la malla computacional con un esquema de diferencias finitas centrado en
tiempo y espacio. La caracterizacion esta basada en la conservacion de la masa dentro de

una caja (figura 2.10) limitada por dos paredes verticales (j -~ 2z yj + 12).

.
I
C. )
- Gl G Cidsi Cisdr1
%k %
Q/—’/z,l, C J1 Q,:f/;,], C j+,1
s E—
€
* *
Qj—%,], C J-15,0 € Qj'/ 1, C 14,0
—_ —_
CJ?M q-é,O CI}',O Cﬂ %,0 Cj+1.0
I
| | | | [
| | | | |
X1 Xt X Xjs s Xj+1

Figura 2.10. Fsquema numérico del modelo. (DHI, 1992).

Los valores de la descarga, el volumen de la caja y del drea de la seccidon transversal usados
en las ecuaciones discretas de adveccion - difusion (ecuaciones 2.53 y 2.54) son aquellos

obtenidos como resultado de la computacion de las ecuaciones de continuidad y de
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momentum. En este caso, aparecen los términos de la concentracion, los cuales tienen que
ser evaluados en el tiempo n + 22 y como en las ecuaciones de continuidad y momentum,
estos se calculan dos veces. La primea vez, se emplean los valores en el tiempo n y la
segunda se usan, los valores centrados de la primera computacion. Los valores de la
concentracion en los puntos de la malla espacial j + 22y j ~ 7z se interpolan linealmente de

los valores cercanos.

Capa Superior

1 1 2 iz
V1n+ ' C1n+ B Vln ' Cln +V +V +V + + C1"+/2 B C1n+ 2
J J J J n+% n+Y n+' ntVs n+'% A J _
At + L C Q v Cl i 1 1 X —x
J+a J
) n+/z Cln+/‘/z
n j Ya
—A Dy | = (2.53)
- X, —X,

Y

_ n+Y nt% _ _nt/ n+Y n+' n+Y _
- (eO COj elj Cll +q1j Cs,lj ) (xj+'/z xj—Vz)

J

Capa inferior

Vorl‘H . C(})'Hl _ V Cn 1 ‘ ‘ l l (;1+j/z _ Cn+'/z
J J 0; Q)H/z C “n+s _ n+/z C “n+vs _ A(})’l+/2 'DO . JH% _
At /+/1 s s J+7 xj+‘/z — x/
‘ C(I]H‘/z Cn+;/2
_A(;H—/z 'Do . J i — (254)
I X, —X

J J"

_ n+Y n+Y n+Y n+Y n+' n+'
_(elj G- -Gy +qy, CS-O,') (X0, —X;0,)

donde
V: velocidad media en su capa respectiva
D: coeficiente de dispersion

Es destacable el hecho de utilizar otros términos diferentes de interpolacion (C> 7%, y C>
nt’2; ) para la parte de las ecuaciones de adveccidon - difusion. Los términos de
concentracion C>#*%;,., and C> %1, (ecuacion 2.55) representan un valor promedio de la
concentracion del volumen de agua que fluye dentro y fuera del volumen de control. La
expresion de este promedio de concentracion depende del nimero de Courant, ¢ (ecuacion
2.46). Este numero debe de ser menor a 1.0 para poder resolver los gradientes de densidad,

como se indica en el manual del DHI (1992).
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+a j+1

2
c_’“‘/z=l-(c"+‘+C'?+‘+C?+1+C7)—min )
J 4 J 7 / 6 2
(2.55)

P RN

v-At
AX

o= (2.56)

De las formas discretas de las ecuaciones de adveccidon - difusion, se obtiene, un sistema de

ecuaciones lineales (ecs. 2.57 y 2.58). El algoritmo de doble barrido aplicado antes se usa de

nuevo para resolver este nuevo sistema. Como resultado de su aplicacion, la salinidad de 1a

capa superior y de la inferior se obtienen en todos los puntos de la malla computacional, es

obtenida para cada paso de tiempo.

Capa superior

Capa inferior

24.

E-C"'+E,-CI" +E-C"' = E, (2.57)
F-C'+F,-C'+F,-C" =F, (2.58)
Flujos de Nutrientes

En las zonas cercanas a la costa, la mayor fuente de nutrientes estd dada por los rios,

normalmente en una relacion inversa entre la concentracion de los nutrientes y la salinidad
(Loder y Reichard, 1981, Cifuentes ef al, 1990, Lebo ef al., 1994).

La cuantificacion anual de estos flujos de nutrientes incluye ciertas dificultades, entre las

que destacan:

1. La variabilidad de la descarga de los rios. De acuerdo con el patrdn anual de lluvias,

el rio tiene comportamientos estacionales, ademas, debe tenerse en cuenta las

eventual presencia de presas, que también regulan el caudal del rio de acuerdo a las

necesidades que se tengan de agua.

2. las relaciones entre las concentraciones y el flujo. Las concentraciones son en cierta

forma una funcion del flujo del rio y también de la estacion y la retencion de agua.
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3. Los procesos estuarinos. Los nutrientes (N, P, Si) que llegan a los estuarios a través de
los rios estdn sujetos a procesos bioldgicos y quimicos, con el resultado de que la

carga que entra en el estuario no es igual a la que llega a la zona costera.

4. la variabilidad de las mareas. En algunos estuarios macro - mareales, la calidad del

agua también esta relacionada con el rango de mareas.

Tedricamente existen tres formas para cuantificas los flujos de nutrientes de los estuarios a
la zona costera adyacente (Lebo y Sharp,1992, Morris ef al. 1995, Sanders ef al. 1997), el
mas sencillo de ellos consiste en multiplicar la concentracidn (¢), del nutriente y el flujo del
rio (£):

F=c-f

Ese método es usado para el cdlculo del flujo medio. Con el promedio de los flujos
calculados individualmente para cada punto (concentracidon por flujo instantdneo en el
punto de muestra) se obtiene el promedio del flujo de nutrientes del estuario al mar, de

seccidon en seccion.

Otro método, utilizado ampliamente es el de los diagramas de mezcla o curvas “salinidad -
nutriente”, donde las propiedades quimicas de una sustancia pueden ser evaluadas en
relacion a sus cambios frente a la salinidad. Bajo condiciones estacionarias, las curvas
“salinidad - nutriente” son lineales cuando la escala de tiempo de la variabilidad para
mezcla en el rio es mayor que el tiempo de residencia hidrodindmico del estuario (Cifuentes
et al, 1990). En estos diagramas (figura 2.11), una curva es interpretada generalmente
como indicativa de la naturaleza reactiva o no conservativa del nutriente estudiado, o la

presencia de fuentes o pérdidas dentro del estuario (Loder y Reichard, 1981).

La adicion o remocion puede ser cuantificada a partir de los diagramas salinidad -
nutriente. Involucra una extrapolacion de la regresion del nutriente por la salinidad hasta el
valor de la salinidad cero (figura 2.12), para encontrar el valor de la concentracion
“efectiva” del agua dulce (Cxo?). Esta concentracion es comparada con la concentracion
medida en la zona de agua dulce (Cy) para encontrar la adicion o remocion del nutriente
(Sanders ef al.,1997)
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Phosphate (uM)

L

0 4 — 8 ‘ 12
Salinity

Figura 2.11. Deferminacion conceptual de la concentracion de los fostatos en la parte

de baja salinidad de un estuario. La Reactividad estuarina (AF) esta definida como C* ~
Co

Concentration of nutrient x (arbitrary

0 + 1 + ~+ + ¢ {
0 ] 10 15 20 25 30 35
Salinity

Figura 2.12. Método usado para calcular la remocion en un diagrama salinidad -

nutriente, fomado de Sanders ef al. 1997.

La desventaja del uso de estos dos métodos es que se necesita considerar condiciones estables
en el estuario. Ademas, las variaciones que presentan los diagramas “salinidad - nutriente”

no indican la naturaleza del cambio en la concentracion.

Este método se ha utilizado en diversos estuarios para el cdlculo de los flujos en forma

sencilla. Se trata de obtener flujos multiplicando caudales instantdneos del rio por la

denominada “measured freshwater end member concentration” en el caso que se
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encuentre en la zona de agua dulce o por la “effective freshwater end member

concentration” si esta en la boca del estuario (Rendell, ef al. 1997).

Otro método utilizado en el cdlculo de flujos es el denominado flujo medio (Lebo y Sharp,
1992). E ste se obtiene realizando una media de los flujos calculados individualmente como
el producto del caudal instantaneo del rio y las concentraciones de nutrientes a cada

profundidad medida en la seccidon correspondiente.

Otra forma de calcular los flujos de nutrientes es con la aplicacion del método de balance de
masa, que son modelos relativamente simples que ayudan a comprender los procesos que
ocurren en los sistemas estuarinos (Eyre, 1995), y al ser tan conceptual se ha convertido en

una herramienta utilizada en diversos sistemas (Groth ef al 1978).

La construccion de balances de nutrientes alimenta la comprensién sobre los procesos
biogeoquimicos y ecoldgicos que ocurren en sistemas estuarinos y ayuda a la prediccion de

efectos que pueden provocar futuros cambios en estos sistemas (Smith y Veeh, 1989).

Para realizar un balance de masas se requiere del conocimiento de los principales procesos
estuarinos que afectan a los nutrientes en las diferentes épocas del ano, como la produccion
primaria, los intercambios en la interfase y la adsorcion o liberacion de nutrientes en las
particulas suspendidas o el sedimento. Esta metodologia permite identificar zonas del
estuario que actian como fuentes o sumideros de nutrientes, con la ayuda de los diagramas

de salinidad - nutriente.

Cuando se toman en cuenta todos los procesos que afectan al nutriente dentro del estuario y
sus tasas son conocidas (Morris ef al, 1995), se puede desarrollar un balance de masas,
permitiendo identificar en cada seccion del estuario si se tiene un comportamiento de fuente
o sumidero de nutrientes. Para el caso del estuario del Ebro, solo se tuvieron en cuenta para
cada seccion las concentraciones de nutrientes presentes en la columna de agua, la descarga
del rio, las corrientes en el punto de muestreo y otros factores fisico-quimicos como la
salinidad, los solidos en suspension, concentraciones de fitoplancton, entre otros. Aunque lo
ideal hubiera sido considerar otros mecanismos que afectan la concentracion de los
nutrientes, el flujo en la interfase, un flujo global para descargas agricolas, urbanas y/o

evaporacion, flujo entre sedimento y agua como se muestra en la figura 2.13.
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Descargas agricolas, urbanas
afluentes, evaporacion

; ; Y Flujo hacia el mar
Flujo hacia el mar . |

Flujo interfase

Cuna salina

A

Flujo entre sedimento
y agua.

Flujo hacia el rio E Flujo hacia el rio

Figura 2.13. Hujos producidos en una caja o seccion del estuario.

Las caracteristicas particulares del tramo estuarino que se ha estudiado, hacen que se
imponga una simplificacion en los balances. El flujo que engloba los desagiies agricolas, los
afluentes, las aguas residuales y la evaporacion, se puede considerar nulo. No obstante, se
debe considerar que este flujo existe. No existen afluentes al rio Ebro en el tramo estudiado.
Las poblaciones de Mora d’ Ebre, Tortosa, Amposta, Delta del Ebre, y Sant Jaime d’ Enveja,
tienen una poblacion de alrededor de 100,000 habitantes, cuyas descargas residuales van a
parar al tramo final del rio. Ademas, las industrias quimicas y la central nuclear de Ascod
que son las que usan el mayor uso no agricola de las aguas del Ebro, retornan el agua

utilizada al rio, sin embargo, todo esto ocurre aguas arriba del tramo estudiado.

Los arrozales, que ocupan una superficie aproximada de 18,000 Ha. Este medio acudtico
artificial ocupa casi el 60% de la superficie emergida del Delta del Ebro. El sistema de
canales de riego, que conectan el rio con el resto de los ecosistemas acudticos del delta,
procede de dos canales derivados del rio en el azud de Xerta, a 50 km de 1a desembocadura.
En 1860 se construyo el “Canal de la Dreta” y en 1908 el “Canal de I’ Esquerra”. Estos
canales llevan agua principalmente de abril a septiembre, coincidiendo con las prioridades
agricolas, con un caudal practicamente constante mientras estan en uso, con 21 m3s-! para

el “Canal de la Dreta” y 19 m3s-! para “Canal de I’ Esquerra”.

Por lo tanto, la cantidad de agua usada durante el periodo de uso de estos canales es de
aproximadamente 40 m3s-1. Esto quiere decir que los 622 Hm?3 de agua que anualmente
entran al la plana deltdica para riego, se distribuyen a razon de 24,400 m3ha-! entre el 63%
de los 320 km? de tierras que se dedican a la agricultura (Camp ef al. 1997). Buena parte de
esta agua se evapotranspira en los canales de riego, mientras permanece en los campos de

arroz y otros subsistemas de la llanura deltdica. Una pequena parte, practicamente
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despreciable y de cardcter irregular retorna al rid. Esta es la razon de que se desprecien los

desagiies agricolas.

Los otros dos flujos importantes que existen son el flujo que se produce en la interfase y el
flujo en el fondo. En la interfase existe un flujo hacia abajo debido principalmente a la
precipitacion de organismos y particulas en suspension, que al conglomerarse atraviesan la
interfase por gravedad. Ademas el “entrainment” produce un flujo hacia arriba, cuando la
velocidad relativa de la capa superior excede en cierto limite a la de la capa inferior, la
interfase de desestabiliza, resultando una transferencia de agua salada de la cuna a la capa
superior con el consiguiente flujo de nutrientes (Lewis, 1997). En el fondo se producen
varios procesos bioldgicos y quimicos y se lleva a cabo un intercambio constante entre el
agua y el bentos, sin embargo, estos flujos son dificiles de estudiar, ya que se requiere de
una metodologia que involucra el uso de unas “campanas” para medir los procesos que se
llevan a cabo en el fondo, aunque esta metodologia ha sido cuestionada porque evita la

influencia de la circulacion del agua que esta sobre el fondo.
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