Aplicação das concentrações e proporções de nutrientes no diagnóstico da eutrofização
Application of concentrations and proportions of nutrients in the diagnosis of eutrophication

Resumo: Esta revisão aborda a aplicação das concentrações e proporções de nutrientes (nitrogênio e fósforo) no diagnóstico da eutrofização em águas naturais. Foi realizado um breve histórico sobre a eutrofização e considerações sobre os elementos eutrofizantes. Os bioensaios são utilizados para identificar a limitação de nutrientes ao crescimento fitoplanctônico, enquanto o índice de estado trófico é utilizado para avaliar o estado de enriquecimento nutricional de um ecossistema aquático. Este trabalho destaca a importância do estudo de diagnóstico da eutrofização nas águas naturais submetidas aos impactos decorrentes da ação humana. 
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Abstract: This review covers the application of the concentrations and ratios of nutrients (nitrogen and phosphorus) in the diagnosis of eutrophication in natural waters. We conducted a brief history of eutrophication and considerations about the elements eutrophicating. The assays are used to identify the limitation of the phytoplankton nutrients while the trophic state index is used to evaluate the state of nutritional enrichment of an aquatic ecosystem. This work highlights the importance of the diagnostic study of eutrophication in natural waters subject to the impacts of human action.
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Eutrofização: Um Breve Histórico
Os primeiros relatos de estudos sobre nutrientes e sua relação com produtividade aquática originaram na Europa em 1907 (SCHINDLER, 2006). O termo eutrofia, atribuindo conotação de aumento na fertilidade de ecossistemas aquáticos continentais, foi utilizada originalmente por piscicultores alemães, que adicionavam carbonato de cálcio aos tanques de piscicultura construídos em solos ácidos. A adição de carbonato de cálcio promovia não só a elevação de pH do meio, mas também, na maioria dos casos, melhoria acentuada no nível de produção global do sistema. Quando os tanques de piscicultura tinham sua produtividade aumentada, eram considerados como eutróficos (“Eutrophic”), e o processo denominado eutrofia (“Eutrophie”). Mais tarde, os próprios alemães passaram a utilizar o termo “Eutrophierung” e os ingleses “Eutrophication”, os quais têm o mesmo significado de eutrofia. Em português, tem-se utilizado indistintamente eutrofização e eutroficação; eutrofia é utilizado muito raramente (ESTEVES, 1998). 

Em meados do século XX, o problema da eutrofização, se não o termo, foi amplamente reconhecido por pessoas que moravam próximos de lagos, pela observação do aumento da densidade de algas, o crescimento de macrófitas, e mortandade de peixes periódicas. As primeiras tentativas de controlar a eutrofização em grande parte envolvia o tratamento dos sintomas, utilizando-se sulfato de cobre ou herbicidas. Depois de 1960, os cientistas começaram a relacionar os blooms algais com o aumento do suprimento de nutrientes, resultante de atividades humanas nas bacias hidrográficas dos lagos. Avanços na ciência da eutrofização foram observados ainda na década 60, quando a Academia Nacional de Ciências dos EUA realizou um simpósio internacional no qual foi introduzido o problema da eutrofização. No final da década de 60, a explosão de pesquisas com relatos sobre a eutrofização tornou-se uma estratégia abrangente para evitar a entrada de quantidades excessivas de nitrogênio e fósforo nos cursos de água, protegendo lagos e rios da deterioração da qualidade de suas águas (SCHINDLER, 2006).

No entanto, apesar dos avanços muito significativos nas pesquisas, a eutrofização artificial continua sendo um dos principais problemas e processos degradadores dos recursos hídricos (GOULART & CALLISTO, 2003; SMITH et al., 2006; SCHINDLER, 2006). 
Elementos eutrofizantes: concentrações e proporções
A eutrofização pode ser definida como o aumento da concentração de nutrientes, especialmente fósforo e nitrogênio, nas águas naturais e o consequente o aumento da biomassa de produtores primários (ESTEVES, 1998; JARVIE et al., 2006). 
O fósforo é um nutriente limitante para o metabolismo de organismos aquáticos e sua principal fonte natural para os ecossistemas aquáticos é o intemperismo de rochas (Figura 1). Existem ainda fontes artificiais como o lançamento de resíduos domésticos e industriais, despejos de fertilizantes oriundos do uso do solo para dentro do canal fluvial (ESTEVES, 1998; SHARPLEY et al., 2003).
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Figura 1. Diagrama do ciclo do fósforo. Fonte: http://www.profpc.com.br/ciclo_fosforo.htm
Assim como o fósforo, o nitrogênio é considerado um nutriente limitante para o metabolismo de organismos aquáticos (CLAIR et al., 1994). As entradas de nitrogênio para os águas naturais podem ser naturais, como a decomposição da matéria orgânica e/ou antrópicas que incluem água residual urbana e rural, fontes agrícolas (fertilizantes) e a deposição atmosférica de combustíveis fósseis (Figura 2) (VITOUSEK et al., 1997; PAERL, 1997).
O aumento das concentrações desses nutrientes nas águas naturais pode ocorrer de forma natural ou acelerada pelas atividades antrópicas (fonte difusa e/ou pontual) por meio de pertubações de origens externas como esgotos, resíduos industriais e agropecuários. 
As principais causas da eutrofização artificial nos ecossistemas aquáticos (rios, estuários e mares) são: o uso de fertilizantes na agricultura (JONGE et al., 2002; BUCK et al., 2004; FOY & LENNOX, 2006; FISHER et al., 2006; JARVIE et al., 2006), o aumento da industrialização (ESTEVES, 1998; FISHER et al., 2006), o aumento da densidade populacional humana, que gera grandes volumes de águas residuais ricas em nutrientes fornecidos pelos sistemas de esgoto público de forma rápida e diretamente aos ecossistemas aquáticos  (JONGE et al., 2002; FISHER et al., 2006; JARVIE et al., 2006; MATZINGER et al., 2007) e os produtos de limpeza, contendo compostos polifosfatados (ESTEVES, 1998). 
Numerosos estudos demonstraram que os ambientes aquáticos estão sujeitos ao enriquecimento de nutrientes em função da urbanização (TURNER et al., 2006; YASUHARA et al., 2007; SAVAGE et al., 2010). Por exemplo, o estuário Delaware é fortemente urbanizado, com elevadas concentrações de fósforo a partir de entradas industriais e municipais (LEBO & SHARP, 1993). O rio Chao Phraya é muito contaminado com altíssima concentração de nutrientes originadas a partir de atividades industriais e domésticas em Bangkok (DULAIOVA et al., 2006). Schaefer & Alber (2007) observaram na bacia hidrográfica do rio Altamaha um aumento de 1,952 kg N km-2 ano-1 a 2,582 kg N km-2 ano-1 entre 1954 e 2002. Segundo Matzinger et al. (2007) o lago Ohrid está claramente em processo de eutrofização, de acordo com os registros dos sedimentos. A mais provável razão para a eutrofização é o aumento das fontes domésticas devido à crescente população. Com base nos resultados de simulação, o aumento de cargas de P no Lago Ohrid leva a uma maior produtividade do lago. De forma semelhante, no tributário Patuxent (EUA), o esgoto é apontado como uma das principais causas do aumento de nutrientes (FISHER et al., 2006).
Entretanto, em bacias hidrográficas não intensamente acometidas por esgotos domésticos não tratados, as atividades agrícolas constituem as principais fontes de nutrientes para os ecossistemas aquáticos (HOWARTH et al. 1996). Isto corrobora com o constatado por Fisher et al. (2006) no tributário Choptank (EUA). Já Mallin et al. (2006), observaram que a urbanização atrelada ao uso da terra (uso de fertilizantes na agricultura) contribuiu para o aumento da concentrações de nutrientes (N e P) em rios, lagos e corpos d’água da Carolina do Norte, resultando em hipoxia desses corpos hídricos. Isto corrobora com os resultados encontrados por Turner et al. (2006) no estuário de Porto Charlotte.
O enriquecimento das águas naturais pelos nutrientes, especialmente nitrogênio e fósforo, é razão de preocupação, levando a algumas possíveis deteriorações como o aumento da biomassa fitoplanctônica e mudança na composição de espécies, com predomínio de espécies tóxicas, como por exemplo, as cianobactérias (SMITH et al., 1999; MARQUES et al., 2003; HOWARTH & MARINO, 2006; CARACO et al., 2006; TURNER et al., 2006); aumento da turbidez da água, diminuindo a penetração da luz nos corpos d‘água (CARACO et al., 2006; FISHER et al., 2006; TURNER et al., 2006); redução das concentrações de oxigênio dissolvido na coluna d’água (JOHANNESSEN & DAHL, 1996; SHARP, 2010; ALEXANDER et al., 2008); mudanças na produção, biomassa e composição de espécies de plantas vasculares; diminuição do valor estético do corpo d’água; problemas com o sabor e odor da água (imprópria para o consumo); aumento de riscos à saúde de pessoas e animais que utilizam diretamente a água; aumento na produção de peixes, mas acompanhada de uma maior probabilidade de morte da ictiofauna (SMITH et al., 1999; CARPENTER, 2008). 
Salomoni et al. (2006) observaram que as diatomáceas podem ser utilizadas como indicadores de poluição orgânica no rio Gravataí (RS), este sofre impactos agrícolas em seu curso superior e poluição orgânica (urbana e industrial) em seu curso inferior. Os resultados indicaram que o rio Gravataí apresenta um forte gradiente de qualidade da água ao longo de seu curso, resultando em alterações na composição das espécies de diatomáceas. As espécies foram classificadas em três grupos: espécies mais tolerantes à poluição orgânica e eutrofização, espécies tolerantes e amplamente distribuídas e espécies menos tolerantes a poluição. A variação na estrutura e abundância das espécies de diatomáceas, pode ser utilizada como modelo para a caracterizar e monitorar a qualidade dos corpos d'água lóticos em outras localidades.
Nitrogênio (N) e fósforo (P) constituem os principais elementos eutrofizantes de águas naturais. O aumento das concentrações de N e P resulta na alteração do balanço estequiométrico entre estes nutrientes (RABALAIS, 2002). Deste modo, as respostas do crescimento fitoplanctônico dependem, além da disponibilidade destes nutrientes no meio, da proporção entre estes (REDFIELD, 1958). De fato, a razão N:P, tanto na fração particulada como na dissolvida do meio hídrico, tem sido sugerida como um parâmetro de indicação de suficiência-deficiência nutricional ao crescimento do fitoplâncton (TILMAN et al., 1982; HOWARTH, 1988; DORTCH & WHITELEDGE, 1992; SMITH & BENNETT 1999; PTACNIK et al., 2010). A proporção 106C:16N:1P, conhecida como razão de Redfield, foi identificada como sendo característica elementar do plâncton oceânico (REDFIELD, 1963), sendo desde então consistentemente corroborada por outros estudos (COPIN-MONTEGUT & COPIN-MONTEGUT, 1983). 
A combinação das concentrações elevadas de nutrientes e a razão N:P crescente têm sido responsabilizados pela ocorrência de blooms algais em águas costeiras. Um aumento na razão dos nutrientes pode, com base nas diferenças na afinidade de algas pelos nutrientes, causar uma alteração na composição de espécies de algas (JONGE et al., 2002). Entretanto, certos autores têm também questionado o uso da razão N:P como um parâmetro relevante para a ecologia do fitoplâncton. Falkowski (2000) apontou que a razão de Redfield está longe de ser constante e tem sido abraçada por ecologistas aquáticos como informação mais conveniente do que garantida. Segundo Xu et al. (2010), a razão de Redfield negligencia o fato de que as concentrações dos nutrientes tem influência no crescimento fitoplanctônico. Desta forma, a razão poderia não suportar alta biomassa fitoplanctônica se as concentrações dos nutrientes forem muito baixas. Neste sentido, alguns estudos foram realizados com o intuito de testar a razão proposta por Redfield, como os realizados por Hecky et al. (1993), Elser & Hassett (1994), Falkowski (2000) e Elser et al. (2009). Segundo Sterner et al. (2008) a razão de Redfield de C:106:N16:P1 permanece um paradigma, pois esta razão é frequentemente utilizada apesar de algumas discordâncias em relação a ela. 

Atualmente muitos rios do planeta estão começando a apresentar um balanço estequiométrico de nutrientes (N:P = 16:1). Justic et al. (1995) apresentaram uma análise estequiométrica de nutrientes dissolvidos em dez rios de grande porte do mundo (Amazonas, Changjiang, Huanghe, Mackenzie, Mississippi, Po, Reno, Sena, Yukon e Zaire). Os resultados mostraram que a proporção de nitrogênio (N) e fósforo (P) em rios que transportam nutrientes de origem antrópica, mudaram historicamente de uma forma que agora se aproxima da proporção Redfield (N: P = 16:1).

O aumento das populações urbanas têm sido correlacionados com o aumento carga de fósforo nas bacias hidrográficas, resultando em menores razões N:P (FISHER et al., 2006; SCHAEFER & ALBER, 2007). No rio Altamaha, a razão atômica de N:P foi menor que a razão de Redfield 16:1, sugerindo limitação por N. No entanto, entradas de P permaneceram constantes, enquanto as entradas de N variaram (SCHAEFER & ALBER, 2007). No rio Paraíba do Sul, a razão atômica de N:P foi maior que a razão de Redfield 16:1, sugerindo limitação por P (SOUZA, 2007).  Entretanto, estudos indicam que ecossistemas aquáticos localizados próximos a culturas de milho, soja e trigo tendem a apresentar alta razão N:P devido a utilização de fertilizantes com altas concentrações de nitrogênio e baixas concentrações de fósforo. Enquanto, corpos d’água localizados próximos a pastos utilizados principalmente para pecuária, tendem a apresentar baixa razão N:P (DOWNING & McCAULEY, 1992; KOSTEN et al., 2009), devido ao estrume do gado ser relativamente rico em fósforo em relação aos outros nutrientes. 
A razão N:P de 16:1 verificada por Redfield (1958) tem sido sugerida como razão ótima para o crescimento fitoplanctônico, não abrangendo desta forma as diferenças que ocorrem entre as espécies em relação aos nutrientes, como por exemplo, as estratégias de captação, assimilação e capacidade de estocar, e também diferentes requerimentos de nutrientes (HECKY & KILHAM, 1988; LAGUS et al., 2004). Desvios nessa razão têm sido utilizados como indicação de limitação nutricional, ou seja, o nutriente fornecido em menor concentração torna-se limitante ao crescimento fitoplanctônico (TURNER et al., 2003). Esse desvio na razão N:P resulta em alterações na comunidade fitoplanctônica e pode comprometer outros níveis tróficos (zooplâncton e peixes) (ARBUCKLE & DOWNING, 2001; TURNER et al., 2003). Essas razões em rios têm sido alteradas, em função da carga de N e P que é influenciada pelas atividades humanas (TURNER et al., 2003). 
Vale mencionar que a perturbação dos ciclos biogeoquímicos destes elementos (N e P) afeta a estrutura e o funcionamento dos sistemas ecológicos de modo geral. Globalmente, estima-se que as perturbações antropogênicas tenham amplificado a disponibilidade de nutrientes nitrogenados e fosfatados em cerca de 100 e 400% após a revolução industrial (FALKOWSKI, 2000). As alterações antropogênicas nos fluxos de N e P têm refletido em mudanças de paradigma em relação à norma de limitação de N em ambientes marinhos e de P em águas continentais (HECKY & KILHAM, 1988; PHLIPS et al., 2002; RABALAIS, 2002; ELSER et al., 2007; PAERL, 2009). 
Ressalta-se que, por se tratarem de elementos bioativos (macronutrientes), a produção, limitação e a diversidade biológica tendem a ser sensivelmente afetadas pela variação de concentrações e proporções de N e P. Além disso, o enriquecimento simultâneo por N e P, produz respostas positivas fortemente sinérgicas em todos os três ambientes (terrestre, água doce e marinha) (ELSER et al., 2007). 
Além dos nutrientes, a produção primária pode ser limitada por fatores físicos. Em um estuário com forte influência urbana, Yoshiyama & Sharp (2006) encontraram uma diminuição na resposta fitoplanctônica em águas muito enriquecidas e observaram que a produção primária do rio foi reduzida onde as influências antrópicas (urbanização) eram mais fortes, indicando que a produção do estuário foi limitada principalmente pela disponibilidade de luz e temperatura. Estes resultados indicam que as altas concentrações de nutrientes não estimularam a produção primária, ao contrário, parece que a elevação na carga de nutrientes inibiu a produção. 
As mudanças climáticas (sazonalidade hidrológica), incluindo um aumento na frequência de chuvas, inundações, secas, podem causar a curto prazo (meses) e a longo prazo (vários anos) desvios na carga de nutrientes e na produtividade em corpos d’água, especialmente os ecossistemas que sofrem significativa alterações no tempo de residência da água (PAERL et al., 2006).
Assim, tem sido claramente demonstrado, que os dois nutrientes (N e P) podem regular a produtividade primária aquática de ecossistemas aquáticos, embora a resposta real dos produtores primários ao enriquecimento de N e P pode ser modificada por fatores físicos tais como a limitação de luz, hidrologia (tempo de residência da água) e pastejo (SMITH et al., 2006).
Bioensaios: experimentos de adição de nutrientes
A produtividade primária aquática é frequentemente limitada pela disponibilidade de nutrientes. A capacidade de identificar fatores que limitam o crescimento das algas é de considerável importância para a compreensão da ecologia de ecossistemas aquáticos e para as práticas de manejo da água (BEARDALL et al., 2001). 
Os efeitos das perturbações naturais e humanas são facilmente detectados ao nível do produtor primário microbiano, especificamente fitoplâncton, nível em que grandes quantidades de energia do ecossistema e os fluxos de nutrientes são mediados. O fitoplâncton em geral, têm taxas de crescimento rápido e apresentam um elevado grau de sensibilidade, e especificidade em determinados casos, para uma matriz de poluentes e de perturbações ambientais, tornando-os indicadores úteis de alterações ecológicas (PAERL et al., 2006).

Historicamente, o fitoplâncton de ambientes lóticos tem recebido menos atenção em estudos limnológicos (RODRIGUES et al., 2007). Características inerentes a esses sistemas, como a turbulência, o baixo tempo de residência da água e, consequentemente, o contínuo transporte da comunidade fitoplanctônica, levam a concluir, a princípio que dificilmente haveria resposta biológica significativa no incremento de nutrientes e que, portanto, a eutrofização nesses ambientes seria incomum. Entretanto, diversas pesquisas recentes têm demonstrado que o aporte de nutrientes aos ecossistemas lóticos pode ocasionar mudança drástica na biomassa, conduzindo à eutrofização (DODDS et al., 1998; SMITH et al., 1999; SMITH, 2003; SILVEIRA, 2004; TORRECILLA et al., 2005; DODDS, 2006; HILTON et al, 2006; BILLEN et al., 2007; AGUIAR et al., 2011; CUNHA et al., 2011).

Existem muitos estudos na literatura abordando a limitação de nutrientes via bioensaios (CAIN et al., 1979; RAM & PLOTKIN, 1983; HECKY & KILHAM, 1988; ELSER et al., 1990; BEARDALL et al., 2001; LAGUS et al. 2004; LOURO, 2011).
O bioensaio é um dos vários métodos utilizados para identificar a limitação de nutrientes ao crescimento fitoplanctônico. Além disso, é uma ferramenta muito valiosa no monitoramento das águas naturais, pois é uma metodologia sensível, apresenta resultados rápidos, é relativamente simples, fácil de trabalhar e não é custosa (BEARDALL et al., 2001). Cabe ressaltar, que a utilização de bioensaios não está livre de imprecisões, como por exemplo, a indução de limitação por um nutriente, devido à adição de outro nutriente (BEARDALL et al., 2001).
Os bioensaios são experimentos de enriquecimento de nutrientes (ELSER et al., 1990); onde um ou mais nutrientes são adicionados em um volume pré-determinado de água, havendo um acompanhamento do crescimento da espécie teste, ou das populações naturais após o enriquecimento nutricional (HECKY & KILHAM, 1988; BEARDALL et al., 2001). Caso haja um estímulo à produção e/ou crescimento, após a adição do(s) nutriente(s), é um indicativo que o nutriente está sendo limitante ao crescimento fitoplanctônico (BEARDALL et al., 2001). De um modo geral, os bioensaios têm sido utilizados em estudos relacionados com a eutrofização, efeitos de despejos de substâncias tóxicas orgânicas ou inorgânicas em ecossistemas aquáticos. Louro (2011) buscou diagnosticar, através de um protocolo experimental repetitivo, usando bioensaios tipo “batch” (sem renovação do meio hídrico), sinais de suficiência/deficiência nutricional por N e/ou P ao crescimento fitoplanctônico da Lagoa de Cima, RJ. Os resultados obtidos mostraram limitação de nitrogênio no sistema, mas o aumento artificial da proporção N:P nas amostras de água parece ter induzido uma limitação por fósforo ao crescimento fitoplanctônico da Lagoa de Cima. Assume-se que esses resultados contribuam ao manejo e à conservação do ecossistema Lagoa de Cima com vistas às possibilidades de eutrofização e seus efeitos sobre a qualidade da água. Ram & Plotkin (1983) avaliaram a produtividade aquática no rio Housatonic (Nova York) via bioensaio algal. Os bioensaios confirmaram a limitação de nitrogênio, resultante da descarga de fósforo oriundo de efluentes municipais e industriais.
Índice de estado trófico 
Para avaliar o estado de enriquecimento nutricional experimentado por um ecossistema aquático, tem sido amplamente utilizado na literatura mundial o índice de estado trófico (IET) de Carlson (1977). Do ponto de vista limnológico, o IET é um critério utilizado para se classificar a qualidade da água. Este índice foi modificado e adaptado por Toledo (1999) para ambientes tropicais. Para a determinação deste índice são necessárias as concentrações de fósforo total (μg.L-1), ortofosfato (μg.L-1) e clorofila-a (μg.L-1). O critério de aplicação deste índice mostra o ambiente menos produtivo ao mais produtivo, conforme a tabela abaixo:
	Tabela 1: Classificação do estado trófico baseado no cálculo do IET


	Estado Trófico
	Índice de Estado Trófico

	Oligotrófico
	< 44

	Mesotrófico
	44 – 54

	Eutrófico
	54 – 74

	Hipereutrófico
	> 74

	Fonte: Carlson (1977), modificado por Toledo (1999).



O estado trófico da água tem sido negligenciado com poucos estudos descrevendo a extensão da eutrofização em rios (MARSDEN et al., 1997). Ao considerar essa carência de estudos a respeito do processo de eutrofização em sistemas lóticos, sobretudo em rios tropicais, Cunha et al. (2008) compararam a densidade da comunidade fitoplanctônica dos rios Canha e Pariquera-Açu, (bacia hidrográfica do rio Ribeira de Iguape, SP), aos valores de IET (Índice de Estado trófico). Segundo os autores, não é aconselhável à aplicação do IET, originalmente desenvolvido para ambientes lênticos, em estudos sobre sistemas lóticos, como os rios Canha e Pariquera-Açu, por exemplo. Pode haver superestimação do estado trófico do ecossistema aquático, já que as formas fosfatadas que integram o cálculo do IET (fósforo total e ortofosfato) podem contribuir para um incremento indevido em seu valor, ou seja, um aumento incompatível com a real resposta biológica associada, representada pelo crescimento fitoplanctônico. Assim, as elevadas concentrações das formas fosfatadas não foram suficientes para promover proporcional crescimento fitoplanctônico, que deve ter sido limitado por outros fatores, tais como temperatura da água, concentração de sólidos em suspensão, vazão do rio e herbivoria pelo zooplâncton. As concentrações de fósforo e ortofosfato foram maiores no rio Pariquera-Açu, em comparação às encontradas no rio Canha. O aumento dessas concentrações se deve a influência do efluente estação de tratamento de esgoto (ETE), do município de Pariquera-Açu, do escoamento superficial urbano e rural e, ainda, do comportamento lêntico do rio em sua última estação de amostragem, o que propiciou desenvolvimento de macrófitas aquáticas.

Marsden et al. (1997) estudaram o estado trófico dos rios da Escócia e observaram que as fontes difusas de fósforo é o fator mais importante que determina o estado trófico desses rios, com 71% de toda a extensão do rio controlado por entradas difusas e apenas 7% por fontes pontuais. Entretanto, elevadas concentrações de fósforo total encontradas nos rios do Estado de São Paulo foram associadas a uma alta densidade populacional, sugerindo que as fontes pontuais de fósforo total podem oferecer maior risco à eutrofização que as fontes difusas (CUNHA et al., 2011).
Estudos demonstraram que os sistemas fluviais estão sujeitos ao enriquecimento nutricional. De acordo com Aguiar et al. (2011) os quatro rios (Imbuaçu, Guaxindiba, Marimbondo e Brandoas) da cidade de São Gonçalo, são hipereutrópicos. Estes rios recebem resíduos sólidos e líquidos não tratados oriundos de áreas urbanas com grave limitação da produção primária por nitrogênio, como verificada pela razão molar N:P. As concentrações de fosfato foram anormalmente elevadas, variando entre 4,35 e 130,82 µM, enquanto o nitrato e o nitrito variou  de 0,06-54,05 µM e 0,28-19,23 µM, respectivamente. Os rios também apresentaram grave hipóxia e anóxia, com valores de oxigênio que variaram de não detectado a 3,72  ml L-1. Os quatro rios foram considerados fontes inexoráveis ​​de nutrientes para a Baía de Guanabara. 
Controle dos elementos eutrofizantes 
Existem estudos mostrando uma redução na concentração de nutrientes nos corpos d’água. Na Dinamarca, por exemplo, um estudo demonstrou a diminuição nas concentrações de nutrientes em rios e cursos d’água pela redução de fontes pontuais e difusas. Nas duas últimas décadas, importantes medidas foram tomadas para reduzir as descargas de nitrogênio e fósforo na Dinamarca por até 50% e 80%, respectivamente. As concentrações de fósforo diminuíram de 22% a 57% no início da década de 90, principalmente devido à melhoria do tratamento das águas residuais de origem urbana e industrial. Nos últimos cinco anos, os níveis de nitrogênio em estuários e águas costeiras diminuíram até 44% (CARSTENSEN et al., 2006). Já Alexander & Smith (2006) ao estudar alguns rios dos Estados Unidos (EUA) constataram uma redução nas principais fontes de nutrientes para os sistemas fluviais, incluindo o tratamento de águas residuais (esgoto), proibições de detergentes e na diminuição de algumas fontes agrícolas, que podem ter contribuído para a redução das concentrações de nutrientes associada à melhoria das condições tróficas. 
 Fica evidente que as práticas agrícolas, a carga atmosférica, e o lançamento de esgoto humano aumentam a carga de nutrientes orgânicos e inorgânicos nos rios e cursos d’água. As fontes difusas de nutrientes, como a deposição atmosférica e o escoamento de terras agrícolas são difíceis de controlar. Segundo Jonge et al. (2002) as descargas de fósforo são mais controláveis que as de nitrogênio, porque o fósforo é oriundo de fontes pontuais, enquanto nitrogênio é derivado de fontes difusas. 
A melhor prática de gestão de terras agrícolas inclui a proteção de matas ciliares, terraceamento de áreas agrícolas, bem como a aplicação/utilização da quantidade necessária de fertilizantes. Os efluentes provenientes do esgoto humano e animal podem ser tratados (por exemplo, pela desnitrificação, precipitação do fósforo) para reduzir as cargas de N e P para os ambientes lóticos (DODDS, 2006).
Conclusão
A eutrofização é o aumento da concentração de nutrientes (nitrogênio e fósforo) nas águas naturais e o consequente o aumento da biomassa de produtores primários.
Esta revisão bibliográfica mostra que as atividades agrícolas e o lançamento de esgoto aumentam a concentração de nitrogênio e fósforo nas águas naturais. Esse aumento resulta na alteração do balanço estequiométrico entre estes nutrientes. O crescimento fitoplanctônico depende, além da disponibilidade destes nutrientes, da proporção entre eles. 
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