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Associação entre a biomassa da macrófita invasora Eichhornia crassipes e a 

diversidade de macrófitas em áreas nativas e exóticas 

 
 

RESUMO 

 

Espécies transportadas pelo homem além de suas barreiras naturais de dispersão podem 

ultrapassar filtros bióticos e abióticos e se estabelecer com sucesso no ambiente não-nativo, 

eventualmente gerando intensos impactos ecológicos e econômicos. Interações bióticas, como 

a competição com espécies nativas podem restringir o sucesso de invasoras. Testou-se a 

hipótese do “impacto – resistência biótica”, que prediz uma relação negativa entre impacto de 

espécies invasoras e a biodiversidade de locais invadidos. Essa abordagem considerou utilizar 

habitats nativos como controle, pois a expectativa de maior impacto em ambientes exóticos 

raramente tem sido comparada com a comunidade nativa. As predições esperadas foram as 

seguintes: i) ao longo de um gradiente de biomassa da espécie invasora, ocorresse maior 

redução da riqueza, diversidade de shannon, equabilidade e cobertura de macrófitas em 

comunidades na área de ocorrência exótica do que nativa; ii) ocorresse diferença do número 

acumulado de espécies entre quadrados dominados e não dominados pela invasora apenas na 

área exótica; iii) a dominância da invasora promovesse maior diferenciação na composição de 

espécies e redução da diversidade beta na área de ocorrência exótica do que nativa. Amostrou-

se quadrados em um gradiente de biomassa de E. crassipes no Brasil e China, registrando-se a 

ocorrência de espécies de macrófitas aquáticas e atributos da comunidade. Analisou-se a 

primeira predição com regressões relacionando atributos da comunidade (Riqueza, Shannon, 

equabilidade, cobertura de macrófitas) com a biomassa de E. crassipes, tendo como fator 

categórico, a área de ocorrência (nativa ou exótica). Os efeitos na composição foram analisados 

por Permanova e Permdisp para comparar diferenças nas espécies e diversidade beta entre 

locais dominados e não dominados por E. crassipes, no Brasil e China. Demonstrou-se que a 

biomassa de E. crassipes se relacionou negativamente com riqueza e abundância de macrófitas 

apenas na área exótica de ocorrência (China). A composição de espécies e diversidade beta 

diferiu entre locais dominados e não dominados por E. crassipes (China). A competição por luz 

parece ser determinante para diminuição de ocorrência de espécies submersas. Ressalta-se 

também, o papel de E. crassipes como espécie engenheira que modifica o habitat, e diminui a 

heterogeneidade da região litorânea desfavorecendo espécies raras da região exótica. Essa 

homogeneização do ambiente também se refletiu na redução da diversidade beta de 

comunidades densamente ocupadas pela invasora somente na China, enquanto no Brasil a 

dispersão das comunidades de locais dominados e não dominados foi semelhante.  

 

Palavras-chave: Impacto. Resistência Biótica. Aguapé. Região exótica. Potencial invasor. 

Biogeografia. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



   

 

 

 

Association between invasive Eichhornia crassipes biomass and macrophyte 

diversity in native and exotic occurrence ranges 
 

 

ABSTRACT 

 

Species transported beyond their natural dispersion barriers can overcome biotic and abiotic 

filters, successful establish in the non-native range of occurrence, eventually leading to serious 

ecological and economic impacts. Biotic interactions, as competition with native species can 

limit invasives success. We tested the ‘’impact-biotic resistance’’ hypothesis, which predicts a 

negative relationship between invasive species impact and biodiversity in invaded sites. This 

was tested using native ecosystems as control, considering that higher impact expectation in 

exotic range is rarely compared with native communities ecology.  We expected to observe: i) 

higher community attributes (richness, shannon diversity, equitability, macrophyte cover) 

reduction along E. crassipes abundance gradient in invaded communities than native ones; ii) 

differences in accumulated species number between dominated and non-dominated quadrats in 

exotic range only; iii) higher invasive effect on species composition and beta diversity reduction 

in exotic range than native ones. We sample macrophyte beds with quadrats and quantify 

species occurrence and community attributes. We use regressions to relate these attributes 

(Richness, Shannon, Equitability) to E. crassipes biomass, and the factor range of occurrence 

(native and exotic). Community changes were assed with Permanova and Permdisp analysis to 

compare species and beta diversity between dominated and not dominated sites in Brazil and 

China. Results showed that E. crassipes biomass negatively related to richness and total 

macrophyte abundance in the exotic range. The species composition and beta diversity differed 

between dominated and not dominated sites in China. Light competition is the possible factor 

for reduction in submersed species occurrence. E. crassipes role as engineer species decreases 

littoral region habitat heterogeneity affecting rare species in the exotic range. This habitat 

homogenization is also reflected in beta diversity reduction in dominated communities by the 

invasive species in China, which did not occur in Brazil. 

 

 

Keywords: Impact. Biotic resistance. Water hyacinth. Exotic range. Invasibility. 

Biogeography. 
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1 INTRODUÇÃO  

 

O processo de introdução biótica se inicia no transporte de uma espécie para regiões 

situadas além de barreiras naturais de dispersão desta, geralmente por ações antrópicas de forma 

acidental ou intencional. Uma vez que barreiras de dispersão são ultrapassadas, espécies 

introduzidas podem se estabelecer quando apresentarem adaptabilidade para as novas 

condições bióticas e abióticas (Richardson et al. 2000). Entre os filtros bióticos que limitam o 

sucesso de uma espécie invasora, a diversidade de espécies nativas tem sido considerada 

importante (hipótese da resistência biótica; Elton 1958), sendo que ecossistemas mais diversos 

em geral são mais resistentes às invasões. Porém, as espécies que conseguem ultrapassar os 

filtros bióticos e abióticos e se estabelecer com sucesso podem gerar impactos ecológicos sobre 

espécies nativas (Richardson et al. 1989; Bímová et al. 2004; Davis 2009; Hejda et al. 2009) 

Entre os impactos encontram-se a diminuição na diversidade e alterações na composição e 

biomassa de comunidades nativas (Flory e Clay 2010). Dessa forma, invasões biológicas podem 

afetar a diversidade de espécies localmente ou em escala global (Sala et al. 2000), além de 

demandar grandes esforços econômicos para seu controle (Pimentel et al. 2000).  

Ecossistemas aquáticos continentais são considerados como altamente susceptíveis a 

invasões biológicas (Shea e Chesson 2002) e apresentam altas taxas de extinção (Strayer 2010). 

Nestes ambientes, a diversidade de organismos e serviços ecossistêmicos são favorecidos pela 

presença de macrófitas aquáticas (Engelhardt e Ritchie 2001; Thomaz e Cunha 2010), com 

efeitos também na estruturação do habitat e características químicas da água. Dessa forma, a 

introdução de plantas aquáticas não nativas tem grande potencial de gerar impactos sobre as 

comunidades receptoras, principalmente quando as espécies invasoras se tornam dominantes 

nas comunidades em que são introduzidas (Capers et al. 2007).  

Eichhornia crassipes (Mart.) Solms, popularmente conhecida como aguapé, é 

reconhecida por possuir uma grande capacidade invasora (Lu et al. 2007). Esta espécie invadiu 

ecossistemas em todos os continentes e é considerada uma das 100 piores invasoras do planeta 

(Lowe et al. 2000). Apresenta elevada taxa de crescimento populacional, dobrando biomassa 

em menos de 12 dias (Lowe et al. 2000; Cook 1990), possui rápida reprodução assexuada clonal 

(Xie et al. 2004), ou sexuada com a formação de sementes capazes de ficarem viáveis por longos 

períodos (Barret 1980; Sullivan e Wood 2012). Nos locais onde esta espécie é introduzida, 

observam-se processos considerados típicos de uma invasão biológica, como rápido 

crescimento populacional, colonização de novas áreas e estabelecimento de dominância (Chu 

et al. 2006). A cobertura de grandes áreas por plantas aquáticas flutuantes, como ocorre em 
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locais onde E. crassipes é introduzida (Chu et al. 2006; Lu et al. 2007), têm grande potencial 

de impactar a comunidade nativa presente sob elas (Janse e Van Puijenbroek 1998; Capers et 

al. 2007). Os impactos decorrem da redução da disponibilidade de nutrientes e luz para espécies 

nativas da comunidade, redução das concentrações de oxigênio, entre outros mecanismos 

(Scheffer et al. 2003; Villamagna e Murphy 2010). Devido à possibilidade de gerar tais 

alterações no ambiente, Eichhornia crassipes pode ser considerada uma espécie engenheira 

(Crooks 2002), cujos impactos podem ser de difícil controle (Toft et al. 2003), sendo que a 

dominância de plantas flutuantes constitui um estado estável do ambiente, com capacidade auto 

estabilizadora (Scheffer et al. 2003).  

O aguapé foi introduzido da América do Sul para a China indiretamente, chegando na 

parte continental do país em 1930 a partir de populações da ilha de Taiwan, e introduzida em 

Taiwan por populações do Japão em 1901 (Li e Xie 2002 apud Lu et al. 2007). A rápida 

expansão dessa espécie é atribuída ao seu uso para alimentação de animais a partir de 1930. O 

cultivo intencional desta espécie aumentou a pressão de propágulos, de uma população pré-

adaptada às variações ambientais da área exótica, o que facilitou seu estabelecimento 

(Blackburn et al. 2011). É reconhecido o potencial de impacto ecológico de E. crassipes sobre 

as comunidades e ecossistemas nativos na China (Chu et al. 2006) como a diminuição na 

diversidade de espécies nativas em lagos densamente ocupados pela invasora (Lu et al. 2007). 

Além disso, esta espécie tem imposto dificuldades para o uso de ambientes aquáticos para 

navegação e irrigação (Fenghui et al. 2002). Desta forma, a invasão de E. crassipes requisitou 

grande investimento econômico do governo chinês pra sua remoção (Lu et al. 2007), mas 

medidas de remoção mecânica têm sido custosas e pouco eficientes, enquanto o controle 

químico pode representar um risco à biota nativa. O controle biológico apresentou resultados 

positivos no controle dessa espécie invasora em algumas regiões (Ding et al. 2001; Chu et al. 

2006). 

Estudos que focam os impactos de espécies invasores sobre comunidades nativas 

frequentemente têm empregado duas abordagens principais. A abordagem “space for time’’ 

(espaço pelo temo) compara atributos da comunidade de dois locais, um invadido e outro não 

invadido por uma espécie exótica. Essa abordagem pode trazer um grau de incerteza por não se 

saber se havia diferenças entre os locais antes do processo de invasão, levando a dúvidas se 

diferenças detectáveis são realmente direcionados pela chegada e efeito da espécie invasora 

(Thomaz et al. 2012; Sax et al. 2014). A abordagem temporal analisa atributos de uma 

comunidade que esteja sendo ocupada por uma invasora ao longo do tempo, e carece de um 

controle espacial, pois mudanças nos atributos da comunidade podem estar sendo influenciadas 
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por fatores em maior escala que atuam também nos locais não invadidos. Atualmente estas duas 

abordagens são utilizadas em estudos de invasão biológica estudando apenas as comunidades 

do local em que está ocorrendo o processo de invasão de uma espécie exótica (Hierro et al. 

2005).  

Neste contexto, uma abordagem que fornece contribuição adicional para a 

compreensão das alterações nas comunidades devido ao estabelecimento de espécies invasoras 

é comparar a ecologia destas espécies em sua área nativa e exótica. Um primeiro passo 

envolvendo esta abordagem seria descrever a abundância relativa de uma espécie em sua área 

nativa e exótica, pois a hipótese frequentemente aceita de que espécies introduzidas   promovem 

maior impacto em áreas exóticas do que nativas  é pouco testada quantitativamente (Hierro et 

al. 2005). Um estudo utilizando essa abordagem em ecossistemas terrestres demonstrou que 

comunidades nativas são mais eficientes em suportar alta densidade de uma espécie invasora 

do que comunidades não nativas (Hejda 2013). Porém, tanto quanto saibamos, enfoque 

semelhante nunca foi empregado em ecossistemas aquáticos. Assim, estudos com esse enfoque 

seriam primordiais para compreender a relação e os potenciais impactos que E. crassipes causa 

nas comunidades recipientes.  

Neste trabalho testou-se a hipótese do “impacto – resistência biótica” (Jeschke et al., 

2018), segundo a qual ecossistemas com maior biodiversidade estão associados a menores 

níveis de impacto de invasoras do que ecossistemas com menor biodiversidade. Tendo em vista 

que essa hipótese foi testada comparando-se áreas nativas e exóticas de ocorrência, tínhamos 

como expectativa que a relação negativa entre atributos da comunidade e biomassa de E. 

crassipes seria mais intensa na área onde a macrófita é exótica do que em sua área nativa. Se 

confirmada essa hipótese, as seguintes predições são esperadas: i) ao longo de um gradiente de 

biomassa da espécie invasora, ocorre maior redução da riqueza, diversidade de Shannon, 

equabilidade e cobertura de macrófitas em comunidades na área de ocorrência exótica do que 

nativa; ii) ocorre diferença no número acumulado de espécies entre quadrados dominados e não 

dominados pela invasora apenas na área exótica;  e que iii) a dominância da invasora promove 

maior diferenciação na composição de espécies e redução da diversidade beta na área de 

ocorrência exótica do que nativa. 
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2 MÉTODOS 

 

 2.1 AMOSTRAGEM  

 

 

As áreas selecionadas como região geográfica de ocorrência nativa e exótica de 

Eichhornia crassipes foram Brasil e China. Ambas regiões possuem clima subtropical úmido 

na classificação de Köpen-Geiger (Rubel and Kottek 2010). Além disso, como a dinâmica dos 

bancos de macrófitas apresentam sazonalidade, os períodos de amostragem foram outubro de 

2016, na China, e abril de 2017 no Brasil, correspondendo ao outono nos dois países. Nestes 

meses, a precipitação e temperatura média dos últimos anos foram de 120mm e 22°C no Brasil 

e 101mm e 18°C China (Lawrimore et al. 2011). 

Trinta e quatro locais foram amostrados nos dois países, incluindo diversos ambientes 

(lagoas, áreas inundadas e rios). Assim, coletou-se a maior parte das espécies de macrófitas 

aquáticas que podem co-ocorrer com E. crassipes nas duas regiões.  

Em cada ambiente um banco de macrófita foi amostrado utilizando um quadrado de 1 

x 1m, lançado aleatoriamente a partir do centro deste banco. Os bancos foram selecionados para 

amostrar comunidades ao longo de um gradiente de biomassa de E. crassipes. Consideramos a 

utilização da biomassa por esta variável ser considerada boa indicadora de impacto de uma 

espécie invasora (Theoharides e Dukes 2007; Jeschke et al. 2018).  Optou-se por amostrar 

sempre bancos de macrófitas que se apresentavam bem desenvolvidos (ocupando mais de 10m 

ao longo da margem) e em profundidade de 0,5-1,5m. em ambos países. Em cada ponto também 

foram quantificadas as variáveis turbidez, condutividade e temperatura da água. 

Estimou-se visualmente a porcentagem de cobertura (%) de todas as espécies de 

macrófitas aquáticas presentes em cada quadrado. As plantas submersas foram amostradas 

utilizando um garfo na área delimitada pelo quadrado, sendo as porcentagens de cada espécie 

definidas pelo volume de plantas coletado pelo garfo. Amostras de cada espécie foram coletadas 

para identificação em laboratório. Toda a biomassa de E. crassipes no interior dos quadrados 

foi coletada manualmente, lavada para retirada de sedimentos e seca a 80°C até atingir peso 

constante. 

Para cada amostra foram obtidos valores de riqueza (número de espécies, S), 

diversidade (índice de Shannon; H´) e equabilidade de Pielou (J) (calculados utilizando-se o 

grau de cobertura das espécies.  
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2.2 ANÁLISE DOS DADOS  

 

As variáveis abióticas foram comparadas por teste t-student para verificar se a mesma 

variabilidade de condições foi amostrada nas regiões de ocorrência nativa (Brasil) e exótica 

(China). Apenas condutividade (µS.cm-1) diferiu entre os países sendo este efeito controlado 

nas análises posteriores. Além disso, a condutividade foi incluída no modelo por ser uma 

variável importante relacionada a variações na riqueza de comunidades de macrófitas (Rolon e 

Maltchik 2006). 

Para testar a relação entre o gradiente de ocupação da invasora Eichhornia crassipes e 

os atributos da comunidade (riqueza, diversidade, equabilidade, cobertura total de macrófitas) 

foram ajustados quatro modelos de regressão, um para cada variável dependente.  As variáveis 

preditoras utilizadas foram a biomassa de E. crassipes, os locais (Brasil e China) e a 

condutividade, bem como a interação entre a biomassa de E. crassipes e os locais. As 

estimativas de interesse para verificar a primeira predição da hipótese são os parâmetros da 

interação entre a biomassa de E. crassipes e o local. Interações significativas indicariam que o 

efeito da biomassa de E. crassipes sobre os atributos da comunidade são distintos entre os 

locais, e, no caso de ser negativa, representa que na China, a biomassa da invasora está 

relacionada com redução das métricas avaliadas.  

As distribuições de probabilidades assumidas para as variáveis dependentes riqueza, 

diversidade de Shannon, equabilidade e cobertura de macrófitas foram binomial negativa 

(função de ligação log), lognormal (função de ligação identidade), beta (função de ligação logit) 

e lognormal (função de ligação identidade) respectivamente. Os modelos foram estimados por 

meio da abordagem bayesiana e as distribuições posteriores foram obtidas usando um método 

determinístico para a solução de integrais, INLA (do inglês, “Integrated Nested Laplace 

Approximations”). As distribuições a priori dos parâmetros foram vagas conforme as opções 

default da rotina da biblioteca “INLA” (Rue et al. 2016) do software R (The R Project for 

Statistical Computing, http://www.r-project.org/). Usamos a estatística bayesiana porque essa 

abordagem apresenta vantagens para conjunto de dados com baixo número de amostras (Zhang 

et al. 2007), como neste estudo. 

Para verificar os efeitos da espécie estudada sobre outros aspectos da diversidade 

(riqueza total, composição e diversidade beta) optamos por representar a ocupação dessa 

invasora de maneira categorizada. Dessa forma a partir a partir do valor mediano de biomassa 

de E. crassipes encontrado nos dois países (205g), quadrados dominados foram definidos como 

aqueles em que a biomassa de E. crassipes foi maior ou igual a 205g e não dominados os com 

http://www.r-project.org/
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biomassa menor que 205g. Portanto, ao todo 17 unidades amostrais correspondem a cada 

combinação de fatores (país e dominância). 

Para representar e comparar o número total de espécies que esperava-se observar em 

quadrados dominados e não dominados por E. crassipes curvas de acumulação de espécies 

foram feitas (R, vegan package) para cada categoria e país, utilizando os quadrados como 

unidades amostrais, e estes foram adicionados por randomização para estimativa da curva (R, 

vegan package).  

Para testar diferenças na composição das comunidades e diversidade beta entre 

quadrados dominados e não dominados por E. crassipes usamos dados de presença e ausência 

de espécies e a dissimilaridade de Jaccard como medida de distância entre as comunidades. Foi 

utilizada uma análise de variância multivariada permutacional (PERMANOVA; Anderson 

2005) para comparar diferenças entre a composição de espécies de comunidades em quadrados 

dominados e não dominados por E. crassipes, no Brasil e China. Para checar diferenças na 

diversidade beta de comunidades que ocorrem em quadrados dominados e não dominados por 

E. crassipes no Brasil e China, foi aplicada uma análise permutacional de dispersão 

multivariada (PERMDISP; Anderson 2006). A estatística F foi estimada utilizando 999 

randomizações com método de Monte Carlo. Estes testes permitiram testar as predições que i) 

na China haveria maior diferença entre a composição de espécies de quadrados dominados e 

não dominados pela invasora; ii) a que redução da diversidade beta (indicada pela PERMIDISP) 

seria maior na China do que no Brasil.  

Todas as análises foram realizadas no programa R (The R Project for Statistical 

Computing, http://www.r-project.org/). 

 

 

 

3 RESULTADOS 

 

O número total de espécies de macrófitas registradas nos dois países foi semelhante: 

34 espécies no Brasil e 32 na China. O número de espécies de macrófitas por m2 (excetuando-

se E. crassipes) oscilou entre 1-12 no Brasil e entre 0-9 na China. A riqueza de espécies 

apresentou associação com a biomassa de E. crassipes de maneira dependente do país (Fig. 1a). 

Na China, houve diminuição da riqueza de espécies com aumento da biomassa de E. crassipes 

(intervalo de credibilidade do parâmetro Biomassa:China para variável riqueza não contém o 

zero; Tabela 1).  
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O índice de diversidade de Shannon e equabilidade (Fig. 1b e c) não apresentaram 

relação com a biomassa da espécie Eichhornia crassipes, tanto no Brasil como na China 

(intervalos de credibilidade dos parâmetros biomassa e biomassa:China para as 

variáveisdiversidade de Shannon e equabilidade não contém o zero; Tabela 1).  

A cobertura total de macrófitas aquáticas (Fig. 1d) não teve associação com a biomassa 

de E. crassipes, independentemente do país. No entanto, a biomassa de E. crassipes interagiu 

com o fator país, apresentando efeito negativo sobre a cobertura total de macrófitas na China 

(intervalo de credibilidade do parâmetro biomassa:China para a variável cobertura de 

macrófitas não contém o zero; Tabela 1).  

 

 
 

 

 
 

 

Figura 1. Gráficos de dispersão mostrando a relação entre a biomassa da espécie E. crassipes e riqueza 

de espécies (a), diversidade (b), equabilidade (c) e cobertura total de macrófitas aquáticas (d). 

Quadrados indicam dados do Brasil e círculos da China. 
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Tabela 1. Estimativas pontuais (médias das distribuições a posteriori) e o intervalo de credibilidade 

(percentis 2.5% e 97.5% das distribuições a posteriori). * Estimativas significativamente diferentes de 

0. 

    
Média 

Percentis 

    2.5% 97.5% 
R

iq
u

ez
a
 

Intercepto 2.0161* 1.7768 2.2494 

Biomassa -0.0005 -0.0012 0.0002 

China -0.7065* -1.3041 -0.1326 

Condutividade 0.0004 -0.0014 0.0022 

Biomassa:China -0.0015* -0.0028 -0.0002 
     

E
q
u

a
b
il

id
a
d
e Intercepto 0.1373 -0.6118 0.8891 

Biomassa 0.0002 -0.0020 0.0025 

China -0.3513 -1.6494 0.9515 

Condutividade 0.0012 -0.0025 0.0050 

Biomassa:China -0.0019 -0.0047 0.0009 

 
 

   

D
iv

er
si

d
a
d
e 

(í
n

d
ic

e 
d
e 

S
h

a
n

n
o
n

) 

Intercepto 0.1263 -1.2039 1.4553 

Biomassa -0.0007 -0.0046 0.0033 

China -2.6221* -4.9425 -0.3034 

Condutividade 0.0013 -0.0051 0.0078 

Biomassa:China -0.0031 -0.0081 0.0018 

 
 

   

C
o
b
er

tu
ra

 t
o
ta

l 
 

Intercepto 4.7145* 3.4888 5.9392 

Biomassa -0.0009 -0.0045 0.0028 

China -1.2053 -3.3437 0.9315 

Condutividade 0.0013 -0.0047 0.0073 

Biomassa:China -0.0049* -0.0094 -0.0003 
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Em relação ao número total de espécies observado, os quadrados dominados por E. 

crassipes apresentaram menos espécies do que os não dominados, tanto no Brasil como na 

China. A diferença entre locais foi consideravelmente maior na China (aproximadamente 15 

espécies) do que no Brasil (5 espécies) (Fig. 2).  

A composição das assembleias em quadrados dominados e não dominados por E. 

crassipes não diferiu significativamente no Brasil (Pseudo-F1,33 = 0,95; p-valor = 0,510), 

enquanto que na China houve diferença significativa (Pseudo-F1,33 = 4,69; p-valor < 0,001). A 

estimativa do parâmetro referente a diferenças na dispersão (diversidade beta) entre 

comunidades dominadas e não dominadas foi de 0,013 (IC95% = -0,08; 0,11) no Brasil. Isso 

indica que não há diferença significativa na diversidade beta entre quadrados dominados e não 

dominados por E. crassipes (p-valor = 0,9836) (Fig. 3). Na China, esta estimativa foi de -0,22 

(IC95% = -0,32; -0,13), portanto a diversidade beta em pontos dominados por E. crassipes é 

significativamente menor do que os não dominados (p-valor < 0,0001) (Fig. 3).  

 

 

 

Figura 2. Número acumulado de espécies em quadrados. D = quadrados dominados por E. crassipes. 

ND = quadrados não dominados por E. crassipes. Quadrados dominados e não dominados foram 

determinados, respectivamente, como sendo os pontos com biomassa maior e menor do que a mediana. 
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Figura 3. Ordenação dos quadrados amostrados. Coordenadas principais em função da ocupação de E. 

crassipes (D = quadrados dominados; ND = quadrados não dominados) 

 

 

 

4 DISCUSSÃO 

 

Os resultados obtidos evidenciaram que a riqueza de espécies e a abundância de 

macrófitas nativas correlacionaram-se negativamente com a abundância de E. crassipes nos 

ecossistemas onde ela foi introduzida (China), mas que isso não foi observado em sua área 

nativa (Brasil). Assim, os resultados corroboram a hipótese do “impacto – resistência biótica” 

(Jeschke et al. 2018), segundo a qual ecossistemas com maior biodiversidade são mais 

resistentes à invasão do que aqueles com menor biodiversidade, levando a menores níveis de 

impacto nos ecossistemas mais diversos. Estudos prévios demonstraram que a presença de 

macrófitas invasoras causam impactos na área introduzida, tendo relação com redução na 

riqueza e alteração de composição de espécies nas comunidades (Stiers et al. 2011; Mjelde et 

al. 2012). Neste estudo, ao utilizarmos dados da região nativa como controle, demonstramos 

que estes impactos estão relacionados ao processo de invasão e que não são registrados na área 

nativa.  
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A abordagem que aplicamos foi observacional, não delineada para testar os 

mecanismos que geram os resultados encontrados. Porém, estes podem ser indicados com base 

em outros estudos e experimentos. Semelhante ao observado neste estudo, riqueza e densidade 

de macrófitas nativas de macrófitas tiveram relação inversa com o sucesso de invasoras 

(Michelan et al. 2010, 2013; Carniatto et al. 2013). Sendo assim, na área exótica de ocorrência 

de E. crassipes, os locais com maior riqueza e, portanto, complementaridade no uso de recursos 

(Fargione e Tilman 2005), podem ter sido menos favoráveis para um grande ganho de biomassa 

desta invasora. De acordo com o que observamos, a resistência biótica de comunidades nativas 

tem mais suporte em pequenas escalas (Fridley et al. 2007), em que a competição entre espécies 

é mais intensa. Embora pareça não evitar a presença de invasoras (Theoharides e Dukes 2007), 

a resistência biótica restringe o aumento de abundância das mesmas (Levine 2004; Jeschke et 

al. 2018), impedindo maior sucesso de invasoras no estágio de expansão (Blackburn et al. 

2011).  

A predição de redução também na diversidade da comunidade invadida não se 

confirmou, pois a equabilidade não se alterou. Ou seja, o crescente grau de ocupação de E. 

crassipes diminuiu igualmente as abundâncias das demais espécies na comunidade exótica. Em 

muitos locais apenas uma espécie (equabilidade 0) ou duas espécies em igual abundância 

(equabilidade 1) foram observadas coocorrendo com E. crassipes na China. Observa-se que 

para um pequeno número de espécies este atributo apresenta valores extremos. 

Além do papel das espécies nativas restringindo a abundância de E. crassipes, 

podemos considerar, alternativamente, que E. crassipes na China tenha se estabelecido com 

sucesso mesmo em locais com alta riqueza de espécies, e posteriormente excluiu algumas 

espécies localmente. Um possível mecanismo que explica a alta habilidade competitiva da 

invasora (Ruiz Téllez et al. 2008) é  a ausência de história evolutiva de coexistência com E. 

crassipes. Sendo assim, as taxas de aquisição de nutrientes das espécies da área exótica da 

invasora podem ser mais lentas, enquanto que as espécies da área nativa de E. crassipes podem 

apresentar taxas de aquisição de nutrientes semelhantes desta espécie pois competiram com esta 

ao longo da história evolutiva. Além disso, espécies da área exótica de ocorrência de E. 

crassipes podem ser negativamente afetadas por compostos químicos secundários liberados 

(“novel weapon hypothesis”) (Callaway e Ridenour 2004). Entretanto, as espécies 

competidoras de E. crassipes em sua área nativa, adaptadas a estes compostos, podem ter seu 

desenvolvimento menos afetado, coexistindo localmente mesmo em altas densidades de E. 

crassipes.  
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Além das interações bióticas na área exótica de ocorrência, diversas características 

ecológicas inerentes de E. crassipes podem conferir a esta espécie um grande potencial invasor. 

Como por exemplo, plasticidade fenotípica (Center and Spencer 1981; Zhang et al. 2010; 

Fleming and Dibble 2014), alta taxa de crescimento relativo (Cook 1990), rápida aquisição de 

nutrientes e eficiência no uso destes (Fan et al. 2013) e alta capacidade de dispersão de 

propágulos (Downing-Kunz e Stacey 2011). Em conjunto, esses fatores permitem que essa 

espécie se expanda rapidamente diminuindo o espaço disponível para outras espécies. Outros 

atributos considerados importantes para explicar o elevado potencial invasor de uma espécie 

como amplitude de tolerância a fatores abióticos, amplitude de distribuição geográfica (Catford 

et al. 2016), e propagação clonal, são características que também ocorrem em E. crassipes.  A 

maioria de cada uma das populações do aguapé na China são compostas por um único clone 

(Zhang et al. 2010). Isso demonstra que a reprodução assexuada é a forma principal de 

propagação (Fan et al. 2013). Além disso, estes autores apontaram que a baixa variabilidade 

genética de populações introduzidas indica ser pouco provável a ocorrência de seleção de 

adaptações locais que pudessem estar relacionadas a diferentes genótipos.  

Outra importante hipótese no estudo de invasões é de que ocorre liberação de inimigos 

de uma espécie não nativa em sua área exótica. No entanto, no caso de E. crassipes, a liberação 

de herbivoria pode não ser um mecanismo significativo que explica vantagem competitiva com 

as demais espécies. Isso porque populações de herbívoros da área nativa se encontram na 

exótica, como na China (Chu et al. 2006). Além disso, plantas exóticas podem ser preferidas 

por herbívoros nativos (Parker e Hay 2005).  Mesmo quando é muito consumida no ambiente 

nativo, E. crassipes parece compensar este consumo e mantêm população em crescimento. Por 

ser pouco impactada no ambiente nativo, é pouco provável que nas áreas de ocorrência exótica 

ocorra um benefício de liberação de inimigos (Franceschini et al. 2010). Todavia, acreditamos 

que possa ter ocorrido uma liberação de interações competitivas. Isso porque, no ambiente 

exótico, houve pequena ocorrência de espécies funcionalmente relacionadas com a invasora 

(flutuantes com absorção de nutrientes apenas da água), sendo um tipo funcional mais 

abundante na área nativa. Esta observação está de acordo com expectativa de que espécies 

invasoras com funções ecológicas distintas podem impactar mais comunidades receptoras 

(Parker et al. 1999). 

Em relação à composição de espécies, comunidades de macrófitas em locais 

dominados por E. crassipes foram distintas de locais não dominados na China, fato não 

observado no Brasil. As espécies que provavelmente contribuíram mais para essa diferenciação 

foram aquelas que tiveram presença reduzida em locais dominados por E. crassipes, como 
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Hydrilla verticillata, Vallisneria sp., Ceratophyllum sp., e Myriophyllum sp. Estas espécies são 

submersas, portanto possivelmente tiveram seu crescimento suprimido devido ao rápido 

sombreamento proporcionado pelo crescimento de uma invasora flutuante (Scheffer et al. 2003) 

como E. crassipes, ou mesmo não puderam se estabelecer em locais onde a invasora possuía 

biomassa maior que 205 gPS. Este resultado está de acordo com observações prévias que 

revelaram dinâmica populacional inversa entre cobertura de E. crassipes e macrófitas 

submersas (Brendonck et al. 2003; Khanna et al. 2012), tornando este grupo mais sensível à 

presença da invasora do que espécies emergentes ou flutuantes da área exótica. Espécies 

submersas também parecem ser mais sensíveis à invasão de outras espécies flutuantes (Stiers 

et al. 2011). Em condições futuras de mudanças globais, o aquecimento pode facilitar esta 

exclusão competitiva de submersas por invasoras flutuantes (Scheffer et al. 2003; Netten et al. 

2010). Provavelmente isso será visto em comunidades invadidas por E. crassipes, considerando 

que essa espécie demonstrou maior taxa de crescimento e reprodução clonal em condições de 

elevação de temperatura (You et al. 2014).  

As diferenças de composição também ocorreram devido à um conjunto de espécies 

adaptadas a coexistir em locais dominados pela invasora, Potamogeton wrightii, Limnophila 

sp, Ipomoea aquatica. Estudos prévios destacaram a importância de incluir a facilitação em 

estudos de invasão (Bruno et al. 2003). É possível no caso destas espécies, que as submersas 

Potamogeton wrightii, Limnophila sp, tenham sido facilitadas devido à grande redução na 

frequência das outras espécies submersas mais frequentes, e Ipomoea aquatica seja favorecida 

ao utilizar E. crassipes como estrutura de ancoragem para seu crescimento.  

A redução da diversidade beta dos quadrados amostrados teve relação com a ocupação 

por E. crassipes apenas na área exótica de ocorrência desta invasora, na China. Isso indica que 

esperamos encontrar comunidades únicas, mais distintas entre si, geralmente em locais não 

dominados localmente pela invasora, como foi observado em comunidades de macrófitas 

marinhas (Piazzi e Balata 2008). Esta maior distinção entre as comunidades de ambientes não 

dominados na China resulta da ocorrência de muitas espécies raras nestes locais (presentes em 

uma ou duas amostras). Possivelmente, a formação de bancos com alta densidade E. crassipes 

reduz a heterogeneidade de habitat da região litorânea, como demonstrado para outra macrófita 

invasora (Pedlow et al. 2006), reduzindo a ocorrência de espécies raras, com requisições de 

habitat mais específicas. Embora observado em escala local, a redução na diversidade beta está 

de acordo com a ideia de homogeneização biótica (McKinney e Lockwood 1999; Olden et al. 

2004), que considera que locais ocupados por uma espécie invasora podem se tornar mais 

similares no espaço ou tempo. A queda da diversidade beta nos locais invadidos é preocupante, 
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pois aponta para uma homogeneização em maiores escalas (centenas de km de distância entre 

os pontos de coleta na China). 

Concluindo, a hipótese de relação entre impacto e resistência biótica foi corroborada 

com os resultados obtidos. De fato, apenas em ecossistemas onde foi introduzida, E. crassipes 

teve sua abundância correlacionada negativamente com riqueza e abundância total de 

macrófitas. Alterações na composição das comunidades comparando-se ambientes dominados 

e não dominados foram observadas também somente na área exótica. Este foi um dos poucos 

estudos que relacionou explicitamente a densidade desta invasora com atributos da comunidade, 

comprovando de maneira quantitativa seu potencial de causar impactos e alterar ecossistemas. 
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