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Resumen:

Las  alteraciones  ambientales  como  el  calentamiento  global  o  el  descenso  de  las
precipitaciones  pueden  incrementar  los  efectos  toxicológicos  de  la  contaminación  en  sistemas
acuáticos  lacustres,  en  especial  la  producida  por  los  nitratos  procedentes  de  los  fertilizantes
agrícolas. En este trabajo se han analizaron las propiedades fisicoquímicas de las aguas superficiales
y de los sedimentos en cuatro localizaciones del arroyo de La Rocina, situado en las proximidades
de la  Marisma del  Rocío,  perteneciente al  Parque Nacional de Doñana (España).  El  estudio se
realizó durante un año hidrológico,  muestreando cada tres  meses  (otoño,  invierno,  primavera y
verano). Entre los parámetros analizados, la conductividad eléctrica, el pH, el contenido en macro y
microelementos,  el  carbono  orgánico  y  el  nitrógeno  total  y  disuelto  presentaron  valores  muy
variables dependiendo del lugar y el tiempo de muestreo.  El arroyo de la Cañada fue donde la
concentración de nitrato disuelto fue mayor, con valores comprendidos entre 61,1-106,6 mg l-1, de
naturaleza  fundamentalmente  inorgánica  al  representar  cerca  del  90%  del  contenido  total  de
nitrógeno disuelto. El origen de este nitrato fue probablemente debido a los fertilizantes aplicados
en las zonas agrícolas colindantes según se dedujo de los valores de la relación isotópica 15δ N-NO3

-.
Los cambios en la estacionalidad y las condiciones hidrológicas también afectaron a las actividades
biológicas de los sedimentos tales como la actividad deshidrogenasa,  β-glucosidasa, aril-sulfatasa,
fosfatasa ácida y ureasa, así como a la emisión de los gases de efecto invernadero (GEIs) CO2, CH4

y N2O. Tanto la materia orgánica como el contenido en nitrato influyeron positivamente en dicha
emisión. El proceso de desnitrificación se incrementó conforme lo hizo la concentración de nitrato,
siendo  mayor  la  emisión  de  GEIs  durante  la  estación  más  seca  del  año  en  todos  los  puntos
estudiados. 

Palabras clave:
Parque Nacional de Doñana, aguas superficiales y sedimentos, contaminación por nitratos, gases de
efecto invernadero, actividades biológicas, desnitrificación

Traducción del trabajo G. Tortosa, D. Correa, A. J. Sánchez-Raya, A. Delgado, M. A Sánchez-Monedero y E. J. 
Bedmar. 2011. Nitrate contamination, physicochemical properties y biological activities in surface waters y sediments
of La Rocina stream (Doñana National Park, SW Spain): Greenhouse gas emissions y denitrification. Ecological 
Engineering. 37, 539-548. doi:10.1016/j.ecoleng.2010.06.029 

mailto:german.tortosa@eez.csic.es


1. Introducción.

La alteración antrópica del ciclo biogeoquímico del nitrógeno puede provocar graves efectos
ambientales  como  el  incremento  en  las  emisiones  de  gases  de  efecto  invernadero  (GEIs),  la
acidificación de suelos y aguas, la pérdida de diversidad biológica, así como problemas de salud
pública y pérdidas económicas relacionadas con los ecosistemas (Vitousek y col., 1997; Galloway y
col.,  2008;  Mulholly  y col.,  2008).  En los  sistemas acuáticos,  la  acidificación de las  aguas,  la
eutrofización,  incluyendo  la  proliferación  de  algas  tóxicas,  y  la  toxicidad  de  compuestos
nitrogenados  como  el  amonio,  el  nitrito  y  el  nitrato,  son  los  tres  principales  problemas
medioambientales motivados de la contaminación por nitrógeno inorgánico (Camargo y Alonso,
2006).  Es más,  el  incremento del  calentamiento global  y  el  descenso de las  precipitaciones  en
determinadas áreas continentales puede incrementar los efectos ecológicos y toxicológicos de este
tipo de contaminación (Camargo y Alonso, 2006). El abuso de la utilización de los fertilizantes
nitrogenados industriales ha generado un incremento en la emisión de gases de dióxido de carbono
(CO2), metano (CH4) y óxido nitróso (N2O) (Thornton y Valante, 1996; Merbach y col., 1996, 2001;
Davidson y Verchot, 2000; Liu y Greaver, 2009). Además, se ha demostrado que la emisiones de
GEIs a la atmósfera induce los cambios en las precipitaciones, en la temperatura, en las estaciones,
sequías,  en la deforestación a escala regional,  el  calentamiento global  y eventos como el  Niño
(Christensen y col., 1990; Smith y col., 2003; Davidson y col., 2004).

Los  humedades  son los  ecosistemas  más  importantes  de  la  Tierra  ya  que  tienen un rol
fundamental  en  la  regulación  de  los  ciclos  biogeoquímicos.  El  cambio  climático  y  los  efectos
antropogénicos  pueden tener  un  impacto  significativo  en  los  humedades  costeros  y  de  interior
(Mitsch y Gosselink, 2007; Olías y col., 2008). De acuerdo con esto, el estudio de las propiedades
fisicoquímicas y de las actividades biológicas de las aguas y sedimentos es necesario para evaluar
los  riesgos  ecológicos  que  produce  la  contaminación  del  agua  y  así,  proveer  de  la  máxima
información  necesaria  para  la  adecuada  protección  de  los  sistema  acuáticos  (Camargo,  1994).
Numerosos estudios han demostrado que la contaminación por nitratos en suelos y aguas, tanto
superficiales como subterráneas es cada vez más intensa y frecuente, debido al gran consumo de
nitrógeno inorgánico, principalmente sales de nitrato y amonio de los fertilizantes minerales usados
en la agricultura (Spalding y Exner, 1993; European Commission, 2002). La desnitrificación es un
proceso biológico por el cual el nitrato puede transformarse en nitrógeno molecular N2 mediante la
formación intermedia de nitrito, óxido nítrico y óxido nitroso. Por lo tanto, este proceso representa
el principal ruta para la eliminación de los nitratos en suelos y aguas, evitando su acumulación y la
contaminación que producen.  A pesar  de eso,  una incompleta  transformación del  nitrato  en N2

puede generar emisión de gases invernadero como el NO y el N2O como efecto secundario (Aulakh
y col., 1992; Conrad, 1996; Groffman y col., 2006).

La directiva europea 91/676/CEE sobre contaminación por nitratos de origen agrícola define
las  llamadas  “zonas  vulnerables”  como  áreas  referentes  de  especial  protección  ambiental  para
prevenir la contaminación por nitratos del suelo y de las aguas.. Un ejemplo de esto lo encontramos
en Parque Nacional de Doñana (PND), uno de los humedades más importantes de toda Europa que
abarca cerca de 60000 hectáreas, en el suroeste de España, en el estuario del río Guadalquivir. Estas
masas de agua son vulnerables a la contaminación procedente de los pequeños núcleos urbanos de
las zonas colindantes y de las prácticas agrícolas permitidas en el ecotono, donde la agricultura
ecológica de fresa y arroz es común y muy abundnate. Esta área es la más fértil y productiva de la
zona de Doñana como resultado de su humedad permanente y de la fertilización que recibe de los
animales que viven o que pasean por la zona (Suso y Llamas, 1993).

Algunos autores ya han constatado la contaminación creciente de las aguas superficiales y
subterráneas del humedad del DNP durante los últimos 20 años. Suso y Llamas (1993) constataron
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que  algunos  humedales  y  pequeños  arroyos  del  DNP se  reducían  considerablemente  debido  al
bombeo de aguas subterráneas para uso agrícola, lo que afectó negativamente a la calidad de sus
aguas. Olías y col. (2008) evaluaron la calidad del agua del acuífero Almonte-Marismas, (donde
está  situado el  DNP) y observaron que ha sufrido  contaminación de origen agrícola  y urbano.
Detectaron algunas lagunas situadas en zonas agrícolas con una elevada concentración de nitrato y
sulfato  procedente  de  los  fertilizantes.  También,  Serrano y  col.  (2006)  estudiaron  los  sistemas
acuáticos del DNP y se centraron en los procesos que afectaban a la calidad del agua. Observaron
que se había producido un incremento notable de nitrato en los flujos de agua en los arroyos de La
Rocina y de El Partido en la última década, muy probablemente por la influencia de las zonas
cultivadas  y  la  aplicación  de  fertilizantes.  Advirtieron  que  esa  contaminación  podría  generar
eutofización de dichas zonas y que esto no debería pasarse por alto.

Con  todo  lo  expuesto  anteriormente,  nuestro  trabajo  tuvo  como  objetivo  evaluar  la
influencia  antropogénica  (especialmente  la  procedente  de  la  agricultura)  así  como la  variación
estacional en el arroyo de La Rocina, más concretamente como puede afectar a las características
fisicoquímicas y biológicas de las aguas superficiales y sus sedimentos, haciendo especial énfasis
en la contaminación por nitratos y su efecto en la emisión de GEIs (CO2, CH4 y N2O), así como en
el proceso de desnitrificación.

2. Material y métodos
2.1. Descripción y selección de los lugares de muestreo.

En 1982, DNP fue declarado Reserva de la Bioesfera por la UNESCO y Humedal de Interés
Internacional por la convención RAMSAR. El humedad del DNP tiene tres importantes entradas de
agua superficial (Arambarri y col., 1996; Serrano y col., 2006): Dos arroyos naturales denominados
La Rocina y El Partido en el eje norte del parque, y el rio Guadiamar, el cual representa la principal
aportación al  humedal  y  que en 1998 sufrió el  desastre  ambiental  de la  ruptura de la  mina de
Aznalcollar (Cabrera y col., 1999; Grimalt y col., 1999; Sierra y col., 2003; Olías y col., 2005).

Nuestro estudio se realizó en el arroyo de la Rocina, situado en la zona norte del humedad
de DNP, el  cual  es uno de los  principales  afluentes de la  marisma del  Rocío (Fig.  1).  Para la
selección de los lugares de estudio, se realizó un estudio previo de los nitratos a lo largo de los 462
km² del curso del arroyo usando un kit portátil para la determinación de nitratos (Nitrate Test Kit,
CHEMetrics Inc.).  Con los resultados  obtenidos,  se seleccionaron cuatro puntos de estudio con
grandes diferencias en la concentraciones de nitrato (Fig. 1). Las coordenadas UTM de los lugares
son las  siguientes:   29S 0718632,  4114294 para  la  Laguna del  Palacio  del  Acebrón (S1);  29S
0717797,  4113881  para  el  pequeño  arroyo  de  La  Cañada  (S2);  29S  0722653,  4111704  para
intersección entre ese arroyo y la marisma de Rocío, denominado Vado de la Canariega (S3); y 29S
0723654,  4111088  para  la  marisma  de  El  Rocío  (S4).  Los  puntos  S1  y  S2  fueron  los  que
presentaron menor y mayor concentración de nitrato respectivamente, mientras que para S3 y S4
fueron intermedios.  Los  puntos  elegidos  presentaron diferentes  morfologías  hidráulicas  (S1:  un
pequeño arroyo; S2: una laguna; S3 La unión entre un arroyo y una marisma; S4: una marisma) y
también, diferencias entre la vegetación de ribera (S3 y S4 no tenían, mientras y que S1 y S2 si).

Las muestras se tomaron entre octubre de 2008 (T1), enero de 2009 (T2), abril de 2009 (T3)
y julio de 2009 (T4), con la intención de abarcar un año fluvial (seco y lluvioso). Los datos de
pluviosidad, humedad relativa y la temperatura del aire se recogieron de la estación meteorológica
Manecorro RM1, la cual pertenece a las instalaciones de la Infraestructura Científica y Técnica
singulare (ITS) (http://icts.ebd.csic.es/) del parque Nacional de Doñana situada entorno a escasos
200 m de distancia del punto S3, y también, de la Estación Manual Palacio de Doñana (EM05,
http://www.rbd.ebd.csic.es).
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2.2. Propiedades fisicoquímicas.

Cuatro  réplicas  de  las  aguas
superficiales,  tomadas
aproximadamente entre 1-2 m desde
la orilla en los arroyos y 3-4 m desde
las  lagunas,  y  una  muestra
semiperturbada  de  los  sedimentos,
tomada en el perfil de 0-10 cm de la
capa  superficial  usando  un
muestreador  EIJKELKAMP,  se
tomaron  en  cada  lugar  de  estudio.
Las muestras se transportaron en una
nevera  portátil  hasta  el  laboratorio
para  ser  procesadas  durante  las
siguientes 24 horas. Una submuestra
de los sedimentos se congeló a -20ºC
y  se  liofilizó  para  usarse  en  los
correspondientes  análisis  de
actividades enzimáticas.

En  las  muestras  de  agua,  se
analizó  el  pH,  la  conductividad
eléctrica (EC) usando un pHmímetro
y conductímetro  Crison 20 y  Basic
525 Crison respectivamente. El agua
se filtró a 0,45 µm y se determinó el
carbono orgánico  disuelto  (DOC) y
el  nitrógeno  total  disuelto  (TDN)
usando  un  analizador  automático
Shimadzu  TOC-VCSN.  La

concentración de NO3
− y NO2

− se determinó  con un cromatógrafo líquido (HPLC) equipado una
columna IC-Pac anion HC (Waters)  disponible  en el  Servicio  de Análisis  de la  EEZ-CSIC.  El
contenido en NH4

+ se determinó colorimétricamente según el método de la reacción de Berthelot
(Kempers y Zweers, 1986; Sommers y col., 1992), añadiendo citrato sódico a las muestras para
complejar los cationes divalentes. Los macro y microelementos (P, K, Ca, Mg, Na, S, Fe, Cu, Mn, y
Zn) se analizaron mediante un espectrómetro de emisión óptica de plasma acoplado inductivamente
(ICP-óptico) modelo Varian ICP 720-ES.

La textura de los sedimentos se determinó según lo descrito en los Métodos Oficiales de
Análisis de Suelos y Aguas (MAPA, 1974). El NH4

+ se extrajo mediante una extracción mecánica
durante 2 h con KCl 2N con una relación de extracción de 1:20 (peso/volumen). Para el NO3

− y
NO2

−, la extracción se realizó de forma similar pero usando con agua destilada. Tanto el NH4
+ como

el NO3
− y NO2

− se determinaron según la metodología comentada anteriormente. Todos los análisis
de  los  sedimentos  se  realizaron  después  de  someter  a  las  muestras  a  liofilización,  molienda  y
tamizado a 0,2 mm. El pH y la EC se midieron después de una extracción acuosa durante 2 h con
una relación de extracción de 1:5 (p/v). El contenido en carbono orgánico (TOC) y el nitrógeno total
(TN) se determinaron con un analizador elemental marca LECO TruSpec CN Elemental Analyzer.
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El DOC y TDN se obtuvieron mediante extracción acuosa durante 2 horas usando una relación de
extracción de 1:20 (p/v) y se analizó de igual manera que para las aguas superficiales. Los macro y
microelementos se analizaron mediante ICP-OES después de una digestión por microondas usando
una  mezcla  de  HF:HCl  (1:1).  El  nitrógeno  orgánico  (NORG)  se  calculó  tanto  en  las  aguas
superficiales  como  en  los  sedimentos  por  diferencia  entre  el  el  TN y  el  nitrógeno  inorgánico
(NINORG), siendo este la suma del N-NO3

− + N-NO2
− + N-NH4

+.

2.3. Análisis enzimáticos en los sedimentos.

Para  conocer  la  actividad  metabólica  de  los  principales  ciclos  biogeoquímicos  en  los
sedimentos, se analizaron las siguientes actividades enzimáticas: La actividad deshidrogenasa, que
se usó como una estimación de la actividad total microbiana,  β-glucosidasa como la enzima que
cataliza la hidrólisis de disacáridos (ciclo del C), aril-sulfatasa como medida de las enzimas que
catalizan la hidrólisis de los esteres orgánicos sulfatados (ciclo del S), fosfatasa ácida como medida
de la enzima responsable de la sobreutilización de los fosfatos orgánicos (ciclo de P) y ureasa, la
cual cataliza la  hidrólisis  de urea en CO2 y NH3 (ciclo del  N).  La actividad deshidrogenasa se
determinó según los descrito por García y col. (1997), β-glucosidasa, aril-sulfatasa y fosfatasa ácida
según lo descrito por Tabatabai (1982) y la actividad ureasa según lo descrito por Kyeler y Gerber
(1988). De forma resumida, estas técnicas se basan en hacer incubaciones de los sedimentos en
condiciones controladas en presencia de los sustratos iniciales de las propias enzimas: (INT: 2-p-
iodophenyl-3-p-nitrophenyl-5-tetrazolium  para  la  deshidrogenasa,  pNG:  4-nitrophenyl-beta-d-
glucopyranoside para β-glucosidasa, pNPS: p-nitrophenyl sulphate para la aril-sulphatase, pNPP: 4-
nitrophenyl phosphate para la fosfatasa ácida y urea para la ureasa respectivamente), y posterior
medida colorimétrica del producto resultante de la actividad (INTF: iodonitrote-trazolium formazan
para la deshidrogenasa; pNP: p-nitrophenol para la β-glucosidasa, aril-sulfatasa y fosfatasa ácida; y
NH4

+, medido como se ha comentado anteriormente para las muestras de aguas y sedimentos, para
la actividad ureasa.).

2.4. Emisión gaseosa (CO2, CH4 y N2O) y potencial desnitrificante de los sedimentos.

La emisión de CO2, CH4 y N2O se midió durante una incubación aeróbica de 24 h a 25ºC de
20-30 g de sedimentos recién muestreados en botes de cristal de 125 ml. La concentración de gases
se analizaron en el espacio de cabeza de los botes usando un cromatógrafo de gases Varian 4900
Gas  Chromatograph equipado  con una  columna  PoraPlot  Q (10 m de  longitud  y  0.15  mm de
diámetro  interno)  y  con un detector  de  conductividad  térmica  (TCD).  La  actividad  enzimática
desnitrificante  (DEA)  y  el  potencial  de  desnitrificación  (DP)  se  analizaron  en  los  mismos
sedimentos recién recolectados mediante la técnica de inhibición de acetileno adaptada de Simek y
col  (2004).  DEA es una medida de las enzimas desnitrificantes en los sedimentos y refleja las
condiciones  ambientales  en  el  momento  del  muestreo  que  pueden  inducir  la  actividad  de  las
bacterias desnitrificantes, mientras que DP representa el potencial de desnitrificación a largo plazo,
permitiendo un crecimiento de dichas bacterias (Tiedje, 1994). DEA fue determinado preparando un
lodo de dichos sedimentos incubado en condiciones anaeróbicas. Se usó 25 g de sedimento y a los
que se añadieron 25 ml de una disolución que contenía 1 mM de glucosa, 1 mM de KNO3 y 1 g l-1

de cloranfenicol, usando como bacteriostático. Las incubaciones se realizaron en botes de 125 ml a
los que se gaseó el espacio de cabeza con He, para posteriormente añadirles 10 ml de acetileno puro
(10% del volumen del bote). Las muestras se incubaron a 25 ºC con agitación, midiendo los gases
en el espacio de cabeza a los 30 y 60 minutos de la misma manera que se comentó anteriormente.
La actividad DEA se calculó como el incremento de emisión de N2O entre ambos tiempos, teniendo
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en cuenta la corrección de la solubilidad del N2O en agua (coeficiente de Bunsen a 25ºC es 47%).
DP se determinó mezclando 6 gramos del sedimento húmedo con 5 ml de una solución conteniendo
1 mM de KNO3 y 1mM de glucosa en un bote de 125 ml. Después de cambiar la atmósfera del
frasco cuatro veces con He, se añadió 10 ml de acetileno puro y las muestras se incubaron a 25 ºC
durante 48 h.  La actividad DP se calculó como el incremento de N2O en el  espacio de cabeza
después de dos días de incubación, teniendo en cuenta la corrección de la solubilidad del N2O en el
agua.

2.5. Medidas isotópicas.

El  δ15N del NO3
- se determinó siguiendo la metodología descrita previamente por Silva y

col. (2000) con ligeras modificaciones. Las muestras de agua superficial (entre 10-30 l) se filtraron
a través de un papel Whatman de 0,45 μm (High Capacity GWV, Groundwater Sample Filter). Para
eliminar las posibles interferencias debidas a la presencia de sulfatos y fosfatos, se añadió BaCl2, y
el  exceso  de  CO2 disuelto  se  eliminó  añadiendo  poco  a  poco  HCl  concentrado  y  calentado
ligeramente. Después, las muestras de agua se eluyeron secuencialmente a través de una resina de
intercambio catiónica (AG 50W X8 100–200 mesh, Bio-Rad) para eliminar la materia orgánica
disuelta y el exceso de Ba2+, y a través de una resina de intercambio aniónico (AG1 X8 100–200
mesh, Bio-Rad) para retener el NO3

-. Finalmente, el NO3
- se eluyó añadiendo a la columna HCl 1N,

y se neutralizó el  eluyente que contenía HNO3 y HCl añadiendo Ag2O. El precipitado de AgCl
formado  se  filtró  con  una  membrana  de  0,45  micras  dejando  solamente  Ag+ y  el  NO3

- en  la
disolución, que se congeló y liofilizó para obtener AgNO3 puro en estado sólido.

La  relación  isotópica  del  nitrógeno  y  el  contenido  total  de  AgNO3 obtenido  se  analizó
usando un analizador elemental Carlo Elba NC1500 acoplado en línea con un espectrómetro de
masas Delta Plus XL (ThermoQuest, (EA-IRMS). La precisión de la medida fue de ±0.1‰ para
δ15N. La relación isotópica δ15N se expresa en valores por mil: δ = (R muestra /R estandar − 1) ×
1000, donde R = 15N/14N para δ15N. El contenido en nitrógeno de las muestras obtenidas de AgNO3

fue del 8%, lo que significó que no existía contaminación en las muestras precipitadas. N2 calidad
comercial  se  usó  como  estándar  interno  para  la  determinación  de  los  análisis  isotópicos  de
nitrógeno, y los resultados se compararon con los estándares internacionales. Los valores de  δ15N
para todas las muestras se normalizaron usando los materiales de referencia (IAEA N1, δ15N =
+0.4‰, IAEA N2, δ15N = +20.3‰). La relación isotópica del nitrógeno en el AgNO3 obtenido se
contrastó con el estándar IAEA-NO-3 nitrato potásico con +4.65‰ (n = 12), siendo similar a los
valores  obtenidos.  Los  análisis  de  la  relación  isotópica  se  realizaron  por  duplicado  con  una
precisión mayor que ±0.2‰. Finalmente, los valores de δ15N se calcularon en relación con el N del
aire.

2.6. Estudio estadístico.

Las diferencias entre los parámetros fisico-químicos se evaluaron calculando el análisis de la
varianza (ANOVA), con el test de Tukey como post-hoc (p < 0.05). Los coeficientes de Pearson se
calcularon para conocer la correlación entre variables con el software SPSS 17.0 disponible para
Windows XP. El análisis de componentes principales (PCA) se realizó para conocer la relación
entre los parámetros fisico-químicos de los sedimentos y sus actividades enzimáticas, así como la
emisión de gases. 

3. Resultados.
3.1. Datos meteorológicos.
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La cantidad total de lluvia caída en DNP durante el periodo de estudio fue de 299.9 mm, un
valor menor de 477.5 mm, la media en los últimos cinco años. Las principales precipitaciones se
registraron en octubre de 2008 (119.25 mm) y marzo-abril (49.99 y 30.90 mm) respectivamente, las
cuales coincidieron son los tiempos de muestreo T1 y T3. El tiempo T2 (enero de 2009) presentó
solo 9.3 mm y T4 (julio de 2009) 0.11 mm, siendo esta la estación más seca. Este régimen de lluvias
afectó a la dinámica de los cauces de agua superficial en los lugares estudiados, en especial en el
tiempo T4, transformándolos en zonas de agua estancada. Esto fue notable en S3, que presentó un
elevado grado de eutofización. La humedad relativa fue mayor en los periodos de otoño e invierno
(T1= 73.79% y T2= 79.69%) que en los de primavera y verano (T3= 65.38% y T4= 48.68%),
descendiendo la temperatura ambiental (T1: 18.04 ºC, T2: 9.73 ºC, T3: 14.55 ºC y T4: 25.31 ºC).

3.2. Aguas superficiales: características fisicoquímicas y análisis isotópicos.

Las aguas superficiales mostraron unos valores de pH ligeramente básicos, especialmente
S2, S3 y S4 (medias de 7.94 y 7.83 en S2, S3 y S4, respectivamente, Tabla 1a). La EC se relacionó
con la concentración total de K, Ca, Mg, Na y S presentes en las aguas, y sus valores variaron entre
0.12 y 1.22 dS m-1, dependiendo del tiempo de muestreo. Los valores mayores de EC (3.11 dS m-1)
se dieron en la sesión más lluviosa (T1), con la excepción de la registrada en S3 durante la época
más seca (T4), debido a la eutrofización observada en la zona encharcada. En general, la materia
orgánica disuelta fue mayor en T1 (S1= 17.7; S2= 28.3 y S4= 77.7 mg l−1 de DOC) para todos los
lugares de muestreo, con la excepción de S3, que presentó 135.2 mg l-1 de DOC en T4, debido a la
alta eutrofización observada, que produjo un elevado contenido en suspensión de algas cuyo aspecto
visual era verdoso. De hecho, la concentración de P en esta localización fue la mayor de todas las
estudiadas.

S2  presentó  los  mayores  valores  de  TDN  (comprendido  entre  21.6  y  9.4  mg  l−1)  en
comparación  con  las  otras  tres  localizaciones  estudiadas  (S1,  S3 y  S4),  las  cuales  presentaron
valores medios de 0.5, 6.2 y 2.3 mg l−1 , respectivamente (Tabla 1b). En S3, durante el periodo más
seco (T4), TDN mostró un valor de 18.1 mg l−1, debido fundamentalmente al alto valor de NH4

+

detectado (Tablas 1a y 1b). S2 presentó la mayor concentración de NO3
- (61.6, 106.6, 101.6 y 68.8

mg l−1 en  T1, T2, T3 y T4, respectivamente), con respecto al resto de lugares estudiados (menos de
6 mg l-1,  Tabla  1a).  Estas  concentraciones  representaron cerca del  90 y 97 % del  TDN de las
muestras superficiales (Tabla 1b). Además, este hecho se notó en la relación DOC/TDN, cuyos
valores  fueron  menores  en  S2  (media  de  0.6)  que  en  S1,  S3  y  S4  (con  23.7,  12.9  y  10.2
respectivamente). En estos puntos de muestreo presentaron una importante fracción de nitrçogeno
orgánico (medias de 74.6, 68.9 y 50.1 % respectivamente), pero no S2, que fue predominantemente
inorgánico (media de 92.4 % de NO3

- respecto al TDN). 
El  análisis  isotópicos  del  N-NO3

- solo  se  pudo  realizar  en  S2,  el  lugar  con  mayor
concentración. Los valores de δ15N estuvieron comprendidos en el rango de -1.6 y +6 ‰ con una
media de -0.78 ‰. Este valor bajo, parecido al valor atmosférico, indicó que la contaminación por
nitratos provenía de un origen inorgánico (Vitoria y col. 2004). Es más, la media de los valores de
δ15N para los principales fertilizantes inorgánicos varía entre -4 y +6 ‰ (Otero y col., 2005). Así, el
valor  de  la  relación  isotópica  de  nitrógeno  indicó  que  el  origen  se  debe  principalmente  a  los
fertilizantes minerales usados en las fincas agrícolas colindantes.
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3.3. Sedimentos: propiedades fisicoquímicas, actividades enzimáticas y producción de gases.
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Los  sedimentos  estaban  formados  por  cerca  del  85%  de  arena,  y  de  acuerdo  con  su
contenido, así como el de limo y arcilla, los sedimentos S1 y S2 se clasificaron como arcilloso-
arenoso, arenoso para S3 y arenoso-arcilloso para S4. Al igual que en las aguas superficiales, los
valores de pH, CE y contenido en macro y micro nutrientes en los sedimentos variaron a lo largo de
los lugares y tiempos estudiados (Tabla 2a). A pesar de esas diferencias, los valores de TOC y TN
fueron siempre mayores en S1 que en el resto de puntos (Tabla 2b). Independientemente de los
puntos y tiempos, más del 90% del contenido en nitrógeno de los sedimentos fue de naturaleza
orgánica, al igual que para DOC y TDN (Tabla 2b). De forma similar, las actividades β-glucosidasa,
deshidrogenasa, ureasa, fosfatasa ácida y aril-sulfatasa variaron considerablemente entre puntos y
tiempos estudiados (Fig. 2). Mientras que S4 mostró los valores mayores de deshidrogenasa (media
de 10.26 μg INTF g−1h−1), fosfatasa ácida (media de  23.5 μg pNP g−1h−1), ureasa, (media de 600 μg
pNP g−1h−1) y aril-sulfatasa (media de 400 μg pNP g−1h−1), S1 fue la que mostró un valor mayor en la
actividad β-glucosidasa, con medias de 90 μg pNP g−1h−1 (Fig. 2). 
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Los valores promedio de emisión de CO2 en los puntos S1, S2, S3 y S4 fueron de 112, 89,
13, y 41 μg C-CO2 g−1d−1, respectivamente (Fig. 3). La producción de CH4 fue también mayor en S1
(9.7  μg C-CH4 g−1d−1)  que en S3 y S4 (0.2 y 0.3  μg C-CH4 g−1d−1 respectivamente),  siendo la
producción de  S2 en  general  muy baja.  Sorprendentemente,  los  valores  obtenidos  en S2 en el
tiempo T3 fueron los mayores de todas las muestras analizadas (34.9 μg C-CH4 g−1d−1) (Fig. 3). S2,
el lugar con mayor contenido en nitrato en las aguas superficiales, y S4, mostraron los mayores
valores de emisión de N2O, con medias de 500 y 310 ng N-N2O g−1d−1  respectivamente. El potencial
desnitrificante, medido por las actividades DEA y DP, mostraron que S1 y S2 fueron los lugares con
mayor potencial  de desnitrificación comparados con S3 y S4. Los valores mayores de DEA se
obtuvieron en S4 durante la estación seca (T4), con 1115, 2246 y 719 ng N-N2O g−1h−1 en S1, S2 y
S4, respectivamente. A pesar de las fluctuaciones observadas durante los tiempos de estudio, S1 y
S2 mostraron también valores mayores en DP, con 218, 164, 58 y 89 μg N-N2O g−1d−1 en S1, S2, S3
y S4, respectivamente. 
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3.4. Estudio estadístico.

La  matriz  de  correlación  de  Pearson  reveló  que  TOC,  TN,  NH4
+,  DOC  y  TDN  se

correlacionaron positivamente (p≤ 0.01) con la emisión de CO2 y con la actividad β-glucosidasa
(Tabla 3). Después del análisis de PCA, excepto para el nitrato y el pH, todos los parámetros se
agruparon en 3 bloques de datos diferenciados (Fig. 4a). El primero de ellos agrupó la mayoría de
parámetros relacionados con la fracción orgánica de los sedimentos ((TOC, TN, DOC, TDN, NH4

+,
CO2, CH4, DP y β-glucosidasa), el segundo con la fracción inorgánica (K, Ca, Mg, Fe, Cu, Mn y
Zn),  y el  tercero,  agrupó al  resto de actividades enzimáticas como la deshidrogenasa,  fosfatasa
ácida, ureasa y aril-sulfatasa. El componente principal de la gráfica (PC1) consiguió explicar el
36.79 % de la varianza total de los datos, mientras que el componente secundario (PC2) explicó el
20.34%. De acuerdo con estos dos ejes, los lugares de muestreo se organizaron en función de los
tres grupos anteriormente comentados (Fig. 4b). Consecuentemente, S1 mostró los valores mayores
para  la  fracción orgánica y S4 en la  fracción  de actividades  enzimáticas.  A pesar  de todo,  los
tamaños de los grupos indicaron que las variaciones estacionales influyeron notablemente más a S1
y S4 que a S2 y S3.

4. Discusión.

Aunque en gran medida depende de los lugares de muestreo, las propiedades fisicoquímicas
de las aguas superficiales analizadas a lo largo del arroyo de La Rocina dependieron del tiempo en
el cual se realizó el  muestreo, en especial durante el régimen de lluvias. Estos resultados están
conformes con los encontrados por Espinar y Serrano (2009), que indicaron que el desarrollo de
humedales temporales en DNP depende en gran medida del clima y de la geología de la región. Esto
es especialmente importante en humedades situados en áreas semiáridas, como es el sur de España,
donde  la  climatología  es  impredecible  y  produce  un  amplio  rango  de  situaciones  hidrológicas
(Serrano  y  col.,  2006).  Así,  es  posible  que  el  régimen  de  lluvia,  la  evaporación,  las  aguas
subterráneas, las interacciones biogeoquímicas en la interfaz sedimento-agua pudiera afectar ala
composición química de las aguas superficiales a lo largo del curso del arroyo de la La Rocina. La
dinámica  hidrogeológica  en  cada  punto  dependió  del  tiempo  de  muestreo,  y  esto  se  observó
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claramente en S3 en T4, la estación más seca, donde las aguas del arroyo se transformaron en aguas
estancadas, y también S4, donde prácticamente se secó la laguna de El Rocío.

Muchos autores han constatado el continuo incremento de la contaminación (Suso y Llamas,
1993; Olías y col., 2008), y más concretamente, la debida a los nitratos de origen agrícola en las
aguas superficiales y subterráneas del DNP durante las últimas dos décadas (González-Quesada y
col.,  1987; Serrano y col.,  2006). Recientemente, la contaminación debida a NO3

- y SO4
2- en el

acuífero de Doñana se ha relacionado con el uso de agroquímicos durante las prácticas agrícolas
que se realizan en la zona del ecotono del parque (Olías y col.,  2008). En nuestro estudio,  los
valores  de  NO3

- en  S2  fueron  mayores  a  50  mg  l-1,  valor  definido  en  la  directiva  europea
91/676/CEE que implican contaminación de origen agrícola (European Commission, 1991). En este
lugar, la concentración de nitrógeno inorgánico representó más del 90% del TDN. En este estudio y
basado en los valores isotópicos del nitrógeno del nitrato presente en las aguas superficiales del
arroyo  de  La  Rocina,  deducimos  que  ese  nitrato  es  de  origen  inorgánico,  y  proviene
presumiblemenrte de los fertilizantes químicos usados en las zonas agrícolas cercanas a DNP.

Por otro lado, la interpretación de la dinámica de los nutrientes en los ecosistemas acuáticos
tiene importantes sesgos en las propiedades fisicoquímicas debido al efecto de la hidrología variable
(Espinar y Serrano, 2009). Por eso, un análisis de los procesos microbiológicos implicados en los
principales ciclos son necesarios para conocer más en profundidad el estado de dichoas ecosistemas
(Faulwetter  y col.,  2009).  Se conoce que los microorganismos del  suelo median en numerosos
procesos que son particularmente importantes en los humedales de agua dulce, donde los ciclos de
nutrientes  son  muy  dependientes  de  las  fluctuaciones  hidrológicas,  y  de  la  emisión  de  gases,
haciendo que sean muy sensibles al cambio climático (Gutknecht y col., 2006). La determinación de
las actividades enzimáticas en los sedimentos del arroyo de La Rocina variaron a lo largo de los
tiempos y lugares de muestreo. Aunque hay pocos datos de esto, algunos estudios apuntan a que es
un comportamiento común en muchos tipos de humedales (Gutknecht y col.,  2006). En nuestro
caso, la sequía y la temperatura ambiental afectaron positivamente a la actividad deshidrogenasa,
siendo  esta  mayor  en  T4.  De  forma  similar,  la  actividad  β-glucosidasa  se  correlacionó
significativamente con el contenido en materia orgánica, siendo los valores mayores detectados en
S1  y  S2,  los  lugares  con  mayor  contenido  de  TOC.  Estos  resultados  fueron  similares  a  los
observados por Williams y Jochem (2006), quienes vieron que a pesar de la complejidad de las
relaciones entre los parámetros biológicos y ambientales, la cinética de muchas ectoenzimas, como
la β-glucosidasa, estaban controladas por la disponibilidad de materia orgánica.

Los humedales tienen un papel muy importante en el ciclo global del carbono y en el cambio
climático. La emisión de GEIs, en especial, CO2 y CH4, mostró que existe una profunda variabilidad
espacio-temporal debido a la compleja interacción con los procesos microbiológicos que producen
la  emisiones  de  dichos  gases.  El  flujo  de  carbono  se  relaciona  con muchos  factores  externos,
incluidos el  estado del  suelo,  las condiciones hidrológicas,  el  tipo de vegetación presente y las
fuentes de nitrógeno exógenas (Ma y Lu, 2008). Como mostró la correlación de Pearson (Tabla 3),
el  CO2 y  CH4 emitido  mostraron un gran influencia estacional,  especialmente  en S1 y S2,  los
lugares con mayor TOC. Cabe resaltar que la concentración de NO3

- incrementó la emisión de N2O,
pero también la de CO2 y CH4. Estos resultados están conformes con los observados por Liu y
Greaver  (2009),  las  cuales  mostraron  que  las  alteraciones  en  los  ciclos  biogeoquímicos  en  la
naturaleza puede propiciar flujos de emisión de CO2, CH4 y N2O, los principales GEIs involucrados
en el calentamiento global. 

Además de con el NO3
-, la desnitrificación se correlacionó positivamente con el contenido

en  materia  orgánica  en  los  sedimentos.  Así,  se  observó  un  incremento  en  el  potencial  de
desnitrificación  observado  en  los  lugares  donde el  valor  de  TOC fue  mayor.  Valores  similares
fueron obtenidos en los sedimentos de tres humedales costeros estudiados por Dodla y col., (2008).
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También, Sirivedhin y Gray (2006) encontraron que los potenciales de desnitrificación mostraban
una correlación positiva con el carbono orgánico biodegradable y su concentración, producido por
la presencia de algas periticas en humedales. En nuestro estudio, la desnitrificación también se vio
afectada por el régimen pluvial, dando los mayores de DEA durante la estación más seca en todos
los puntos estudiados. Hernández y Mitsch (2007) encontraron que la temperatura del suelo,  la
frecuencia del encharcamiento y la disponibilidad de nitrato eran los factores clave que afectan a la
desnitrificación en humedales artificiales. Davidson (1991) observó un incremento en la producción
de N2O en la estación seca, y especialmente durante los ciclos de sequía-humedad de los suelos,
causados por la acumulación temporal de nitrógeno mineral en la superficie, donde se desarrolla
rápidamente la biomasa microbiana cuando el suelo seco se vuelve a hidratar.

5. Conclusiones.

Las aguas superficiales del arroyo de La Rocina presentaron una concentración de NO3
-

superior a 50 mg l-1, indicando contaminación procedente de los fertilizantes inorgánicos usados en
las  zonas  cercanas  al  DNP.  Esta  contaminación  descendía  a  lo  largo  del  curso  del  arroyo,  no
afectando a la masa de aguas superficiales de la marisma de la Rocio. De todas formas, se necesita
más investigación para dilucidar  su efecto en las aguas subterráneas del  DNP. Las condiciones
ambientales como la tasa de precipitación,  la morfología hidrológica y el  contenido en materia
orgánica influyeron considerablemente en las propiedades fisicoquímicas de las aguas superficiales
del humedad de DNP. Las actividad biológica y la emisión de gases de efecto invernadero en los
sedimentos acuosos también mostraron grandes variaciones espacio-temporales, influidos por las
condiciones  ambientales,  en  especial  la  hidrología,  siendo  este  efecto  más  notable  durante  la
estación más seca. El proceso de desnitrificación se vio afectado por la actividad antropogénica (el
nitrato procedente de fuentes agrícolas) y el régimen de lluvias, incremento la emisión de GEIs
(CO2, CH4 y especialmente N2O) durante la estación seca en todos los lugares estudiados.
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