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Processamento de matéria orgânica em riachos tropicais:efeitos de planta 
exótica e da qualidade do detrito sobre a atividade dos decompositores 
 

RESUMO 
 

Riachos de cabeceira são ambientes de pequena dimensão, dependentes do ecótono adjacente e 
representam importantes fontes de recarga para as bacias de drenagem, bem como abrigo e áreas 
de reprodução e alimentação para diversos organismos. A entrada de material alóctone da 
vegetação ripária é a principal fonte de energia que,por meio do processamento realizado por 
organismos aquáticos,torna-se disponível para os demais níveis das teias tróficas.Dessa forma, 
modificações na composição da vegetação adjacente podem alterar o funcionamento 
ecossistêmico. A despeito da importância dos riachos, a invasão de suas zonas ripárias por 
plantas exóticas tem sido frequentemente associada aimpactos decorrentes de atividades 
antropogênicas, tornando-os verdadeiros corredores de dispersão. Entretanto, a extensão dos 
impactos de plantas exóticas não depende apenas da sua presença, mas também de sua 
abundância e da qualidade nutricional do detrito produzido. Avaliar as relações impacto-
abundância é importante, pois nem sempre as características que conferem elevado potencial 
invasor refletirão sobre o funcionamento ecossistêmico. A qualidade nutricional, por sua vez, 
afeta a colonização e atividade dos decompositores, pois detritos mais palatáveis (maior 
concentração de nutrientes) são preferencialmente colonizados edecompostos em maior 
velocidade. Invertebrados e microrganismos (bactérias e fungos) são os principais responsáveis 
pelo processamento da matéria orgânica, mas informações a respeito dos padrões de colonização 
e efeitos negativos de espécies exóticas ou da qualidade do detrito entre os grupos são escassas. 
Para responder tais questões, foram executados experimentos de decomposição in situ com 
auxílio de litter bags. Este método representa uma abordagem integrada, que considera efeitos 
bióticos e abióticos a longo prazo. Em um primeiro experimento buscou-se identificar os efeitos 
da espécie de planta exótica Psidium guajava L. (goiabeira) sobre as taxas de decomposição, 
colonização e atividade de hifomicetos aquáticos e invertebrados, em comparação com a nativa 
Cariniana estrellensis(Raddi) Kuntze (jequitibá-branco), considerando um gradiente entre as 
abundâncias das espécies nos litter bags. Na segunda abordagem, buscou-se avaliar com maior 
detalhe o compartimento microbiano, investigando os padrões de colonização entre bactérias e 
hifomicetos aquáticos durante o processamento da matéria orgânica, bem como a importância da 
qualidade nutricional na atividade desses microrganismos. Estudos que buscam compreender o 
funcionamento de ecossistemas aquáticos tropicais são necessários, principalmente aqueles que 
avaliam os efeitos da invasão de zonas ripárias por espécies de plantas exóticas, atividade cada 
vez mais frequente nos dias atuais e, possivelmente em cenários futuros. 
 
Palavras-chave: Bactérias. Decomposição. Hifomicetos aquáticos. Invasões biológicas. 

Invertebrados. 
 
 
 
 
 
 



Leaf litter breakdown in tropical streams: effects of exotic plant species and leaf 
litter quality on the decomposers activity 
 

ABSTRACT 
 

Headwater streams are small environments dependent on the adjacent ecotone. They represent 
important water recharge sources for drainage basins, as well as, shelter, reproduction and 
feeding areas for organisms.The allochthonous material from riparian vegetation is the main 
source of energy, which becomes available through processing performed by aquatic organisms. 
Thus, modifications in the composition of the adjacent vegetation may alter the ecosystem 
functioning.Despite the importance of streams, invasion of riparian zones by exotic plant species 
has often been associated with impacts from anthropogenic activities, making them dispersion 
corridors.However, the extent of exotic plant species impacts depends not only on their presence, 
but also on their abundance and the leaf litter nutritional quality. Assessing impact-abundance 
relationships is important, because properties that confer high invasivenesswill not always reflect 
on ecosystem functioning. In turn, leaf litter nutritional qualityaffects the colonization and 
decomposers activity, as more palatable leaves (higher nutrients concentration) are preferentially 
colonized and decomposed at a higher rate. Invertebrates and microorganisms (bacteria and 
fungi) are the main responsible for the organic matterprocessing, but information about the 
colonization patterns and the negative effects of exotic plant species or leaf litter nutritional 
quality between groups are scarce. In order to answer these questions, decomposition 
experiments were performed throughlitter bagstechnique. This method represents an integrated 
approach, which considers biotic and abiotic effects.In the first experiment, we investigated the 
effects of the exotic plant species Psidium guajava L. on the decomposition rates, colonization 
and aquatic hyphomycetes and invertebrate’s activity and compared with the native Cariniana 
estrellensis (Raddi) Kuntze, considering a gradient between species abundances in litter bags. In 
the second approach, we evaluated the microbial compartment, investigating the colonization 
patterns between bacteria and aquatic hyphomycetes during the organic matter processing, as 
well as, the importance of leaf litter nutritional quality in the activity of these 
microorganisms.Studies that attempt to understand the functioning of tropical aquatic ecosystems 
are needed, especially those that evaluate invasion effects of riparian zones by exotic plant 
species, an increasingly frequent activity nowadays and in future scenarios. 
 
Keywords:Aquatic hyphomycetes.Bacteria. Biological invasions. Decomposition. Invertebrates. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

Tese elaborada e formatada conforme 

asnormas das publicações científicas: 

Forest Ecology and Management e 

Microbial Ecology.Disponíveis em: 

 

<https://www.elsevier.com/journals/for

est-ecology-and-management/0378-

1127/guide-for-authors> 

 

<https://www.springer.com/life+science

s/microbiology/journal/248?detailsPage

=pltci_1809049> 



 SUMÁRIO  

 
1        INTRODUÇÃO GERAL ............................................................................................................14 

            REFERÊNCIAS ............................................................................................................................18 

2  VARIAÇÕES NA ABUNDÂNCIA DO DETRITO: EFEITOS SOBRE O     
PROCESSAMENTO DA MATÉRIA ORGÂNICA E ATIVIDADE DOS   
DECOMPOSITORES ............................................................................................................................23 

2.1     INTRODUÇÃO .............................................................................................................................25 

2.2     MATERIAL E MÉTODOS ........................................................................................................29 

2.2.1  Área de estudo .................................................................................................................................29 

2.2.2  Caracterização dos riachos ............................................................................................................30 

2.2.3  Seleção das espécies de plantas e caracterização física e química do detrito .........................31 

2.2.4  Desenho experimental ....................................................................................................................32 

2.2.5  Produção de esporos pelos hifomicetos aquáticos .....................................................................35 

2.2.6  Invertebrados ...................................................................................................................................35 

2.2.7 Análise de dados ..............................................................................................................................36 

2.3    RESULTADOS ..............................................................................................................................38 

2.3.1 Caracterização dos riachos .............................................................................................................38 

2.3.2 Caracterização física e química do detrito ....................................................................................39 

2.3.3 Processamento da matéria orgânica ..............................................................................................40 

2.3.4 Hifomicetos aquáticos .....................................................................................................................42 

2.3.5 Invertebrados ....................................................................................................................................48 

2.4    DISCUSSÃO ...................................................................................................................................53 

2.5    CONCLUSÃO ................................................................................................................................58 

           REFERÊNCIAS .............................................................................................................................58 

3 EFEITOS DA QUALIDADE NUTRICIONAL DO DETRITO SOBRE A    
DECOMPOSIÇÃO MICROBIANA EM RIACHOS TROPICAIs .............................................72 

3. 1 INTRODUÇÃO ................................................................................................................................74 

3.2 MÉTODOS .........................................................................................................................................76 

3.2.1 Área de estudo ..................................................................................................................................76 

3.2.2 Caracterização dos riachos .............................................................................................................77 

3.2.3 Seleção e caracterização dos detritos ............................................................................................78 



3.2.4  Procedimento experimental ...........................................................................................................79 

3.2.5  Abundância bacteriana ...................................................................................................................80 

3.2.6  Esporulação pelos hifomicetos aquáticos ....................................................................................81 

3.2.7 Análise de dados ..............................................................................................................................81 

3.3    RESULTADOS ..............................................................................................................................82 

3.3.1 Caracterização dos riachos .............................................................................................................82 

3.3.2 Caracterização física e química dos detritos ................................................................................83 

3.3.3 Decomposição da matéria orgânica ...............................................................................................84 

3.3.4 Bactérias ............................................................................................................................................86 

3.3.5 Hifomicetos aquáticos .....................................................................................................................87 

3.4   DISCUSSÃO ....................................................................................................................................93 

3.5   CONCLUSÃO .................................................................................................................................96 

         REFERÊNCIAS ..............................................................................................................................97 

4     CONSIDERAÇÕES FINAIS ......................................................................................................104 

    APÊNDICE A - Tabela S1. Contribuição relativa (%) dos hifomicetos aquáticos ..................105 

    APÊNDICE B - Tabela S2. Classificação por família, grupo funcional e abundância total dos    

invertebrados bentônicos ........................................................................................................................107 

    ANEXO A – Artigos desenvolvidos durante o período do doutorado, que contribuíram com a 

execução desta tese ..................................................................................................................................110 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



14 
 

1 INTRODUÇÃO GERAL 

Riachos de cabeceira são ambientes de pequena dimensão, altamente dinâmicos e 

dependentes do ecótono adjacente para trocas de energia e matéria orgânica (VANNOTE et al., 

1980; LAMBERTI et al., 2010; LISBOA et al., 2015). Embora apresentem tamanho reduzido, 

representam importantes fontes de recarga de água para os corpos aquáticos de maior 

porte(ALLAN; CASTILLO, 2007), garantem abrigo e áreas de reprodução e alimentação para 

diversos organismos, como invertebrados e peixes (VANNOTE et al., 1980; NAUS; ADAMS, 

2018; KREUTZWEISER et al., 2019; WANG et al., 2019), além de atuarem diretamente na 

ciclagem e transferência de nutrientes em escala global (DALE et al., 2015; ZUO; KNOPS, 

2018). Nestes ambientes, a entrada de material alóctone da vegetação ripária representa a 

principal fonte de energia para o sistema (WALLACE et al., 1997; GESSNER et al., 2010; FIORI 

et al., 2016) e, por meio do processamento realizado por organismos aquáticos a matéria orgânica 

particulada grossa (MOPG) é convertida em particulada fina (MOPF),tornando a energia 

disponível para os demais níveis das teias tróficas (GESSNER et al., 1999; PERKINS et al., 

2010). Dessa forma, o processamento da matéria orgânica alóctone contribui para a manutenção 

da integridade ecológica dos riachos (GESSNER et al., 1999; TANK et al., 2010; GRAÇA et al., 

2015) e, modificações na composição da vegetação adjacente, como a introdução de espécies 

exóticas, por exemplo, podem alterar o funcionamento ecossistêmico. 

Caracterizadas como espécies que ocupam habitats fora de sua área de distribuição 

original (Elton, 1958), a invasão de zonas ripárias por espécies de plantas exóticas tem sido 

frequentemente associada aos impactos decorrentes de atividades antropogênicas, seja por 

introduções não-intencionais, ou substituição de espécies nativas por aquelas de interesse 

econômico (TRUMBORE et al., 2015; PRÄVÄLIE, 2018). Considerando características que 

conferem elevada invasibilidade a algumas exóticas (i.e. resistência a stresshídrico e elevada 

produção de sementes), somado as particulatidades das zonas ripárias que favorecem o 

estabelecimento das espécies como a presença de um microclima favorável e de distúrbios 

naturais que reduzem a competição (PLANTY-TABACCHI et al., 1996; FUTOSHI et al., 2000; 

HOOD & NAIMAN, 2000; CHYTRÝ et al., 2008; KOMINOSKI et al., 2013), os riachos 

representam verdadeiros corredores de dispersão para espécies exóticas que podem substituir 

completamente as comunidades nativas (RICHARDSON et al., 2007; EHRENFELD, 2010; 

KOMINOSKI et al., 2013). Entretanto, a extensão dos impactos de plantas exóticas sobre o 
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funcionamento de ambientes aquáticos não depende apenas da sua presença, mas também de 

fatores como a abundância no ambiente (YOKOMIZO et al., 2009; RICCIARDI et al., 2013; 

SOFAER et al., 2018), das comunidades envolvidas no processamento e características do detrito 

produzido (KOMINOSKI et al., 2013; FERREIRA et al., 2016), bem como das propriedades dos 

riachos invadidos (MENÉNDEZ et al., 2011; ROBERTS et al., 2016). 

Diversos autores têm avaliado o impacto de espécies de plantas exóticas em experimentos 

de decomposição utilizando abundâncias similares entre nativas e exóticas ou comparando as 

taxas de decomposição entre locais invadidos e não invadidos, desconsiderando variações nas 

abundâncias das espécies (VILÁ et al., 2011; GALLARDO et al., 2016). Tais medidas dificultam 

a obtenção de informações precisas sobre os impactos das exóticas, pois as características que 

conferem elevado potencial invasorpodem não afetar significativamente o funcionamento 

ecossistêmico (CATFORD et al., 2016; SOFAER et al., 2018). Se a espécie exótica for muito 

semelhante às nativas residentes, em termos de fenologia ou qualidade foliar, por exemplo, os 

efeitos sobre o funcionamento ecossistêmico serão mínimos, considerando que existirá elevada 

redundância funcional entre as espécies (BOTTOLLIER-CURTET et al., 2011; ROBERTS et al., 

2016).  

Entretanto, evidências na literatura têm, frequentemente, associado impactos negativos de 

espécies exóticas sobre as comunidades aquáticas com a qualidade nutricional do detrito 

produzido e liberado. A concentração de compostos estruturais como celulose e lignina, 

nutrientes (nitrogênio, fósforo e potássio) ou compostos secundários como taninos e polifenois, 

por exemplo, são utilizadas como parâmetros para caracterizar os detritos quanto à reduzida ou 

elevada qualidade nutricional (GONÇALVES et al., 2007). De maneira geral, detritos com 

elevadas concentrações de lignina e celulose ou de compostos secundários são considerados 

altamente refratários, pois poucos organismos possuem enzimas capazes de degradá-los. Por 

outro lado, detritos com elevadas concentrações de nutrientes, especialmente nitrogênio e fósforo, 

são preferencialmente colonizados pelos organismos aquáticos e decompostos em maior 

velocidade (LIGEIRO, et al., 2010; CASAS et al., 2013; FERREIRA et al., 2015; FRAINER et 

al., 2015; LÓPEZ-ROJO et al., 2018). Dessa forma, pode-se concluir que, dependendo das 

características físicas e químicas do detrito produzido por determinada espécie exótica, os efeitos 

esperados sobre os sistemas aquáticos podem estar mais associados a qualidade nuricional das 
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folhas do que propriamente a sua origem (nativa ou exótica) (HLADYZ et al., 2009; CASAS et 

al., 2013; CASOTTI et al., 2015; MEDINA-VILLAR et al., 2015; KUGLEROVÁ et al., 2017). 

 Entre os organismos responsáveis pela fragmentação e processamento da matéria orgânica 

destacam-se os microrganismos (bactérias e fungos) e os invertebrados (GESSNER et al., 1999; 

HIEBER; GEESNER, 2002; PERKINS et al., 2010), que podem ser distintamente afetados pela 

qualidade do detrito. No caso dos microrganismos, tanto bactérias, quanto fungos, são 

beneficiados por detritos com maiores concentrações de nutrientes (GRAÇA et al., 2015; 

LÓPEZ-ROJO et al., 2018; REZENDE et al., 2018). Entretanto, compostos refratários como 

lignina e celulose, podem favorecer a colonização por fungos em fases iniciais, que de uma forma 

geral apresentam maior capacidade degradativa destes elementos se comparados as bactérias, 

dado à presença e atividade de enzimas digestivas (GONÇALVESet al., 2006; ROMANÍ et al., 

2006; GÜSEWELL; GESSNER, 2009).Sendo assim, uma elevada biomassa de bactérias é 

esperada nos tempos finais do processamento, favorecidas por elementos de fácil solubilização 

e/ou sub-produtos do metabolismo fúngico (DUARTE et al., 2010; ARTIGAS et al., 2011). A 

concentração de nutrientes do detrito parece ser importante também para os invertebrados 

(HLADYZ et al., 2009; TANK et al., 2007), porém a dureza foliar pode ser mais relevante na 

fase de colonização, uma vez que valores elevados dificultam ou mesmo impedem a 

fragmentação das folhas (GRAÇA; ZIMMER, 2005; ROBERTS et al., 2016; KIFFER et al., 

2018). Independente do grupo avaliado, informações sobre os fatores que determinam a 

colonização ou atividade dos organismos aquáticos ainda são escassas, principalmente em 

ambientes tropicais, onde experimentos de decomposição envolvendo mais de um grupo de 

decompositores não são frequentes, dificultando a compreensão sobre o funcionamento 

ecossistêmico nesta região (FINDLAY, 2010; GRAÇA et al., 2016). 

 Considerando o exposto é evidente a necessidade de se avaliar o efeito geral da qualidade 

do detrito sobre a colonização e atividade dos organismos aquáticos, além dos fatores que afetam 

esta qualidade,como a invasão de zonas ripárias por espécies exóticas. Para tanto, foram 

executados experimentos de decomposição in situ com auxílio de litter bags. Tal metodologia 

representa uma abordagem integrada, por agrupar efeitos bióticos e abióticos a longo prazo, que 

contribuem para o melhor entendimento da qualidade dos corpos aquáticos. 

Em um primeiro experimento buscou-se identificar os efeitos da espécie de planta exótica 

Psidium guajava L. (goiabeira) sobre as taxas de decomposição, colonização e atividade de 
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hifomicetos aquáticos e invertebrados em comparação com a nativa Cariniana 

estrellensis(Raddi) Kuntze (jequitibá-branco), considerando um gradiente entre as abundâncias 

das espécies nos litter bags.Com a escolha do gradiente de abundância, buscou-se simular 

possíveis cenários de invasão por P. guajava, com o objetivo de identificar o grau de abundância 

em que a espécie exótica modifica potencialmente o funcionamento dos ambientes, e no qual 

medidas de controle ou manejo seriam mais adequadas.Considerando o reduzido efeito verificado 

para os invertebrados no primeiro experimento, em uma segunda abordagem o compartimento 

microbiano foi avaliado com maior detalhe. Para tanto, foram investigados os padrões de 

colonização entre bactérias e hifomicetos aquáticos durante o processamento da matéria orgânica, 

bem como a importância da qualidade nutricional na atividade desses microrganismos. Estes 

estudos contribuem para o maior entendimento dos processos ecossistêmicos e funcionamento de 

ambientes aquáticos tropicais, com ênfase para os efeitos da invasão de zonas ripárias por 

espécies de plantas exóticas, atividade cada vez mais frequente nos dias atuais e cenários futuros. 
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2 Variações na abundância do detrito: efeitos sobre o processamento da matéria orgânica e 
atividade dos decompositores 
 

RESUMO 
Plantas exóticas podem afetar o funcionamento de ambientes aquáticos alterando a quantidade e 
qualidade do material alóctone disponível aos riachos, mas pouca atenção tem sido dada a 
potencial influência da diferença na abundância das espécies sobre o processamento da matéria 
orgânica. Avaliou-se o efeito da espécie de planta exótica Psidium guajava L. (exótica - E) sobre 
as taxas de decomposição e atividade de invertebrados e hifomicetos aquáticos em comparação 
com a nativa Cariniana estrellensis (Raddi) Kuntze(nativa - N). Assumindo um gradiente entre 
as abundâncias de nativa e exótica, foram definidos cinco tratamentos (100% E, 75% E + 25% N, 
50% E + 50% N, 75% N + 25% E e 100% N), com oobjetivo de simular os efeitos da abundância 
relativa da exótica em diferentes cenários de invasão. As folhas das duas espécies diferiram 
significativamente nas características físicas e químicas, sendo a nativa caracterizada pelas 
maiores concentrações de nitrogênio e menor razão lignina:nitrogênio, enquanto a exótica 
apresentou maior concentração de fósforo e maior razão carbono:nitrogênio. Apesar de diferirem 
ao longo dos tempos de submersão, a riqueza de espécies e as taxas de esporulação dos 
hifomicetos aquáticos não foram significativamente afetadas pela presença da espécie exótica. 
Entretanto, a estrutura das comunidades diferiu significativamente entre os tratamentos, sendo 
Triscelophorus acuminatusNawawi a espécie dominante nos tratamentos com maior porcentagem 
de nativa, e Anguillospora longissima (Sacc. & P. Syd.) Ingold naqueles com maior porcentagem 
de exótica. As comunidades de invertebrados bentônicos foram caracterizadas por indivíduos 
coletores (família Chironomidae), entretanto, nenhum dos atributos avaliados foi 
significativamente afetado pelo tempo de submersão ou pela presença da espécie exótica. As 
taxas de decomposição (k) foram significativamente afetadas pela presença da espécie exótica, 
sendo progressivamente menores quanto maior a porcentagem de P. guajava no litterbag. 
Conclui-se que a exótica P. guajava tem o potencial de alterar o funcionamento ecossistêmico em 
riachos de cabeceira, por meio de modificações na estrutura da comunidade de hifomicetos 
aquáticos e consequente redução das taxas de decomposição. Ressalta-se a importância de 
considerar as relações abundância-impacto em trabalhos futuros, visto que tais informações 
podem auxiliar no desenvolvimento de recomendações de manejo eficientes. 
 
Palavras-chave:ambiente tropical; decomposição; funcionamento ecossistêmico; 
hifomicetosaquáticos; invasão biológica; invertebrados. 
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The impacts of an exotic plant on the processing of organic matter in streams depend on its 
abundance, but the effects differ between decomposers 
 

ABSTRACT 
Exotic plants can affect the functioning of aquatic environments by altering the quantity and 
quality of the allochthonous material that reaches the streambed, but little attention has been 
given to the potential influence of the differences in the species abundance on the organic matter 
processing. We evaluated the effect of the exotic plant species Psidium guajava L. (exotic - E) on 
decomposition rates (k) and decomposers activity (invertebrates and aquatic hyphomycetes) 
compared to the native Cariniana estrellensis (Raddi) Kuntze (native - N). We used a gradient 
between native and exotic species abundance. Five treatments were defined (100% E, 75% E + 
25% N, 50% E + 50% N, 75% N + 25% E and 100% N) to simulate the relative abundance of 
exotic species in different invasion scenarios.The leaves of the two species differed significantly 
in the physical and chemical properties. The native species was characterized by the higher 
concentrations of nitrogen and lower lignin:nitrogen ratio, while the exotic species presented 
higher concentration of phosphorus and higher carbon:nitrogen ratio. Species richness and 
sporulation rates of aquatic hyphomycetes were not significantly affected by the presence of the 
exotic species, although they differed during submersion times. However, the community 
structure differed significantly among treatments, with Triscelophorus acuminatus Nawawi the 
dominant species in the treatments with the highest percentage of native species, and 
Anguillospora longissima (Sacc. & P. Syd.) Ingold in those with the highest percentage of exotic 
species. Invertebrate communities were characterized by collectors (Chironomidae family). 
However, none of the evaluated attributes were significantly affected by the submersion time or 
the presence of the exotic species.The decomposition rates were significantly affected by the 
presence of the exotic species, being progressively smaller when the percentage of P. guajavawas 
higher in the bag. Our results showed that the exotic P. guajava has the potential to alter 
ecosystem functioning in headwater streams, through modifications in the aquatic hyphomycetes 
community structure and consequent reduction of decomposition rates.It is important to consider 
the abundance-impact relationships in future studies, since such information can help in the 
development of efficient management recommendations. 
 
Keywords:aquatic hyphomycetes; biological invasion; decomposition; ecosystem functioning; 
invertebrates; tropical environment. 
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2.1 INTRODUÇÃO 

 A invasão de zonas ripárias por espécies exóticas de plantas pode gerar 

consequências devastadoras para os ecossistemas, sejam eles terrestres ou ambientes 

aquáticos dependentes de seu entorno (Boyero et al., 2012a). Em riachos de cabeceira, por 

exemplo, a entrada de material alóctone (notadamente folhas) representa a principal fonte 

de energia e nutrientes para o sistema (Wallace et al., 1997; Gessner et al., 2010; Fiori et 

al., 2016) e, por meio do processamento realizado por invertebrados fragmentadores e 

microrganismos (fungos e bactérias), essa energia torna-se disponível para os demais níveis 

das teias alimentares (Gessner et al., 1999; Perkins et al., 2010). Dessa forma, o 

processamento da matéria orgânica alóctone representa uma importante função 

ecossistêmica que contribui para a manutenção da integridade ecológica destes ambientes 

(Gessner et al., 1999; Tank et al., 2010; Graça et al., 2015) e, modificações na composição 

da vegetação ripária podem alterar a ciclagem de nutrientes e, consequentemente, o 

funcionamento ecossistêmico. 

Ecossistemas ripários são ambientes altamente vulneráveis a invasão e dispersão de 

espécies exóticas (Planty-Tabacchi et al., 1996; Hood & Naiman, 2000; Boyero et al., 

2012a). Além de apresentarem um microclima favorável e elevada concentração de 

nutrientes e umidade nos solos, que facilitam a germinação e o crescimento de algumas 

espécies, distúrbios naturais ou relacionados a atividades antropogênicas reduzem a 

competição e favorecem a colonização, aumentando a probabilidade de estabelecimento 

(Planty-Tabacchi et al., 1996; Futoshi et al., 2000; Hood & Naiman, 2000; Chytrý et al., 

2008; Kominoski et al., 2013).  

A direção e magnitude dos efeitos das espécies exóticas sobre os ambientes 

aquáticos são altamente dependentes do contexto (Vilá et al., 2011), influenciadas por 
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fatores tais como a estrutura das comunidades biológicas, características intrínsecas do 

riacho (i.e. temperatura e concentração de nutrientes) e características das espécies 

residentes e das exóticas (Menéndez et al., 2011; Ferreira et al., 2016). Por exemplo, se a 

espécie exótica apresentar atributos muito semelhantes aos das nativas, espera-se efeitos 

mínimos sobre o funcionamento ecossistêmico (Bottollier-Curtet et al., 2011; Roberts et al., 

2016). Por outro lado, se forem muito distintas ou apresentarem elevado potencial invasor, 

presume-se fortes alterações na composição de espécies da vegetação, com redução da 

diversidade local ou redundância de características funcionais (Richardson et al., 2007; 

Kominoski et al., 2013). As espécies exóticas podem ainda diferir em relação a quantidade 

e composição química do detrito produzido e ao tempo de senescência das folhas, 

modificando a dinâmica de aporte e a qualidade do detrito disponível aos riachos (Abelho 

& Graça, 1996; Kominoski et al., 2013; Silva-Junior et al., 2014; Correa-Araneda et al., 

2015; Kuglerová et al., 2017). 

Evidências sobre os efeitos de espécies exóticas sobre a estrutura e composição de 

comunidades biológicas ou sobre o funcionamento dos ecossistemas têm se acumulado ao 

longo dos últimos anos (Vilá et al., 2011; Ferreira et al., 2016; Gallardo et al., 2016; 

Kennedy & El-Sabaawi, 2017), entretanto os resultados são contrastantes, sendo 

dependentes de diversas características. Por exemplo, Garcia et al. (2012), Martínez et al. 

(2013) e Fogelman et al. (2018) indicam redução nas taxas de decomposição de espécies de 

plantas exóticas em relação as nativas, mediadas por alterações funcionais nas comunidades 

de invertebrados associados. Por outro lado, outros trabalhos têm destacado estimulação 

das taxas de decomposição das exóticas em decorrência da maior atividade de hifomicetos 

aquáticos (Gomes et al., 2016) ou maior colonização por invertebrados (McNeish et al., 

2012; Kuglerová et al., 2017), bem como ausência de efeitos significativos sobre as taxas 
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de decomposição das espécies exóticas ou mesmo sobre a atividade dos decompositores 

(Lacan et al., 2010; Hisabae et al., 2011; Ferreira et al., 2017). 

 Independente dos efeitos encontrados (redução ou estimulação), estes são 

frequentemente associados a qualidade nutricional do detrito. Martínez et al. 

(2013)afirmam que a maior densidade e biomassa de fragmentadores em folhas da nativa 

Alnus glutinosa (L.) Gaertn. em relação a exótica Pinus radiata D. Don são positivamente 

correlacionadas a maior concentração inicial de nitrogênio (N) na espécie nativa que, 

consequentemente, reflete em elevadas taxas de decomposição. Por outro lado, a elevada 

razão lignina:N e concentração de compostos fenólicos nas folhas de espécies nativas do 

Cerrado brasileiro limitam a sua decomposição enquanto que, maiores concentrações 

iniciais de nutrientes e menores de compostos estruturais (lignina e celulose) nas folhas de 

Eucalyptus spp. (exótica) favorecem a colonização e o processamento microbiano (Gomes 

et al., 2016). De fato, a qualidade nutricional do detrito tem sido indicada como fator 

determinante na sua decomposição, por controlar a atividade dos decompositores (Graça et 

al., 2015; Djukic et al., 2018; López-Rojo et al., 2018; Rezende et al., 2018). Geralmente, 

detritos de reduzida qualidade nutricional (elevadas concentrações de lignina, celulose e 

compostos fenólicos e menores concentrações de nutrientes) são decompostos mais 

lentamente do que detritos de elevada qualidade nutricional, preferidos pelos 

microrganismos e invertebrados (Ferreira et al., 2015; Frainer et al., 2015; López-Rojo et 

al., 2018). Isto indica que os efeitos de uma espécie exótica sobre os sistemas aquáticos 

podem estar mais associados a características físicas e químicas de suas folhas do que 

propriamente a sua origem (nativa ou exótica) (Hladyz et al., 2009; Casas et al., 2013; 

Casotti et al., 2015; Medina-Villar et al., 2015; Kuglerová et al., 2017). 
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Sabe-se ainda que os impactos de uma espécie exótica dependem diretamente de sua 

abundância no ambiente(Yokomizo et al., 2009; Ricciardi et al., 2013; Sofaer et al., 2018), 

ou seja, dependendo das características da espécie avaliada, seus efeitos podem ser tão 

prejudiciais quanto maior for sua abundância. Entretanto, a maioria dos estudos tem 

avaliado os impactos entre espécies nativas e exóticas utilizando abundâncias similares ou 

comparando locais invadidos e não invadidos, sem considerar possíveis variações na 

abundância das espécies (Vilá et al., 2011; Gallardo et al., 2016). Tais medidas dificultam a 

obtenção de informações precisas sobre os impactos de espécies exóticas, pois as 

características que conferem elevada capacidade de invasão ou abundância podem não 

refletir os impactos sobre o funcionamento ecossistêmico (Catford et al., 2016; Sofaer et 

al., 2018). Considerar as relações abundância-impacto podem auxiliar no manejo de 

exóticas apropriadamente, uma vez que permitem identificar as espécies com os piores 

efeitos e o nível de abundância em que medidas de controle deverão ser priorizadas. 

 Neste contexto, objetivou-se investigar os efeitos de uma espécie de planta exótica 

sobre o processamento da matéria orgânica em riachos de cabeceira, por meio de 

experimentos de decomposição, considerando um gradiente entre as abundâncias relativas 

de espécies nativa e exótica constituintes do litter bag. Testou-se a hipótese de que a 

presença da espécie exótica afeta a atividade, diversidade, abundância e estrutura das 

comunidades dos decompositores (hifomicetos aquáticos e invertebrados) e o 

processamento da matéria orgânica, sob as predições de que quanto maior a proporção da 

espécie exótica no litter bag: 1) menor será a atividade reprodutiva e diversidade dos 

hifomicetos aquáticos; 2) menor será a diversidade e abundância dos invertebrados; 3) 

consequentemente, mais lento será o processamento da matéria orgânica. Espera-se ainda 
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que, 4) a presença da espécie exótica altere a estrutura taxonômica e funcional das 

comunidades dos decompositores. 

 

2.2 MATERIAL E MÉTODOS 

2.2.1 Área de estudo 

Foram selecionados três riachos de 1ª ordem (Strahler, 1957),localizados na região 

Noroeste do estado do Paraná (Sul do Brasil), formadores da bacia do alto rio Paraná (22º 

43' 05"S/52º 25' 15"W; 22º 46' 08"S/52º 26' 42"W; 22º 36’ 09’’S/52º 52’ 54’’W) (Fig. 1). 

A região é delimitada por rochas sedimentares da Formação Arenito Caiuá (Fernandes & 

Ribeiro, 2015) e está inserida no bioma Mata Atlântica, unidade fitogeográfica Floresta 

Estacional Semi-Decidual(Campos et al., 2000). De acordo com a classificação de Köppen 

o clima da região é do tipo Cfa com verões quentes, apresentando média anual de 

temperatura entre 20 e 22°C e média anual de precipitação entre 1300e 1600 mm (Alvares 

et al., 2013). A seleção prévia dos riachos se deu pela caracterização da área com 

delimitação inicial das bacias hidrográficas de riachos de 1ª ordem, através de imagens 

SRTM para geração da rede hídrica e imagens Landsat 8 OLI para conferência, no 

ArcGis®. Os riachos amostrados foram selecionados por apresentarem mais de 50% de suas 

bacias de drenagem cobertas por vegetação e possuírem florestas ripárias em melhores 

condições de conservação, evitando assim efeitos adicionais de impatos comuns na região, 

como agricultura e pecuária. 
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Fig. 1 Localização da área de estudo e dos riachos utilizados no experimento de 

decomposição (pontos 1, 2 e 3) na região Noroeste do Paraná, Brasil. 

 

2.2.2 Caracterização dos riachos 

Com o objetivo de caracterizar os riachos quanto às variáveis limnológicas, na 

instalação do experimento e durante todas as amostragens, foram tomadas as medidas de 

temperatura da água (°C), concentração de oxigênio dissolvido (% e mg/L), pH, 

condutividade elétrica (μs/cm) e turbidez (NTU) (n = 15 por variável), com auxílio de 

termômetro analógico, oxímetro digital portátil (YSI® 550A), potenciômetros digitais 

portáteis (Digimed®) e turbidímetro digital portátil (LaMote®), respectivamente. Para a 

caracterização física, determinou-se a profundidade (cm), largura do canal (m) e velocidade 

da corrente (m/s) com auxílio de trena e fluxômetro (General Oceanics) (n = 15 por 

variável). Para avaliar a composição química da água, água de cada riacho 
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(aproximadamente 1 litro) foi coletada em garrafas esterilizadas, mantidas resfriadas, 

filtrada em filtros de fibra de vidro (47 mm de diâmetro, 1.2 µm de poro; Whatman GF/C) e 

analisada quanto aos nutrientes totais (fósforo e nitrogênio) e dissolvidos (ortofosfato – 

PO4
3-

, nitrato – NO3
- e amônia – NH4

+) (n = 5 por variável). 

 

2.2.3 Seleção das espécies de plantas e caracterização física e química do detrito 

 Duas espécies foram selecionadas para este estudo: a nativa Cariniana 

estrellensis(Raddi) Kuntze, que é abundante nas florestas ripárias da região e recurso 

alóctone substancial para os riachos escolhidos (observação pessoal), e a exótica 

Psidiumguajava L., que vem sendo constantemente introduzida na região de estudo pela 

população local.Psidum guajava é originária da região tropical, principalmente sul da 

América Central e norte da América do Sul (Pereira et al., 2003; Gutiérrez et al., 2008), e 

apesar de sua ampla distribuição no Norte do Brasil, éconsiderada exótica na área de estudo 

(IAP, 2015). A escolha desta espécie foi baseada ainda em trabalhos que indicam que P. 

guajava apresenta elevado potencial invasor, dado estratégias alelopáticas que garantem 

seu estabelecimento (Sanches et al., 2005; Chapla & Campos, 2010; 2011) e a elevada 

capacidade de dispersão de suas sementes, que favorece a propagação por corredores 

ripários (Heleno et al., 2013). O investimento na produção de compostos alelopáticos pode 

contribuir para uma menor palatabilidade das folhas, afetando o uso deste detrito por 

fragmentadores e microrganismos decompositores, reduzindo consequentemente as taxas 

de decomposição foliar. 

 Folhas senescentes das duas espécies de plantas foram coletadas mensalmente de 

abril-julho de 2016, com auxílio de litter traps(2 m x 2 m; 1 cm de abertura) ancoradas às 

árvores (cerca de 2 m do chão) próximas umas das outras para evitar variações químicas 
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individuais associadas à diferenças edáficas e hidrológicas do ecossistema. As folhas foram 

secas a temperatura ambiente e armazenadas em caixas até posterior processamento. Com o 

objetivo de caracterizar as espécies quanto as propriedades físicas e químicas, subamostras 

de folhas (n = 3 por espécie) foram maceradas  e retidas em tela de 0,5 mm (Retsch MM 

400, Haan, Alemanha) e tiveram determinadas suas concentrações de  carbono (C) e 

nitrogênio (N) (IRMS Thermo Delta V advantage, Flash EA-1112 series;Thermo Fisher 

Scientifc Inc., Waltham, MA, EUA), fósforo (P; APHA, 1995), polifenois totais e taninos 

(Graça et al., 2005) e lignina (Goering & Van Soest, 1970). Os resultados foram expressos 

em percentual de massa seca (% MS). Para cada cinco folhas de cada espécie de planta 

foram determinadas cinco medidas de dureza por folha (n = 25 medidas por espécie) com 

auxílio de texturômetro (TA.XT Plus, Stable Micro Systems, Vieena Court, Reino Unido), 

com resultados expressos como a massa (g) necessária para forçar uma agulha de ferro (7 

mm2 de superfície de contato) através da superfície foliar. A área foliar específica (AFE) 

foi determinada para três discos foliares (10 mm de diâmetro) por espécie, após secagem 

(60°C, 48h) e pesagem (± 0,01 mg). Os resultados foram expressos em mm2mg-1. 

 

2.2.4 Desenho experimental 

 O experimento de decomposição ocorreu entre outubro e dezembro de 2016, com 

auxílio de litter bagsde abertura de malha 10 mm (20 x 15 cm; Fig. 2), os quais permitem a 

entrada e estabelecimento dos diversos grupos de organismos decompositores (hifomicetos 

aquáticos e invertebrados bentônicos) e atende o objetivo de investigar o efeito da espécie 

exótica sobre a ação de toda a comunidade. Dado a variabilidade natural na abundância das 

espécies arbóreas no ambiente, e a fim de representar diferentes cenários de invasão, foram 

confeccionados litter bagscom diferentes proporções das espécies nativa e exótica, além 
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dos tratamentos individuais: 100E (100% exótica – 3 g), 75E/25N (75% exótica (2.25 g) + 

25% nativa (0.75 g)), 50N/50E (50% de cada espécie – 1.5 g de cada), 75N/25E (75% 

nativa (2.25 g) + 25% exótica (0.75 g)) e 100N (100% nativa – 3g). 

 Na instalação do experimento, 12 litter bags por tratamento foram ancorados aos 

riachos e três litterbags foram retirados aleatoriamente após 15, 30, 45 e 60 dias de 

incubação (3 litterbags por tratamento x 4 tempos de retirada x 5 tratamentos x 3 riachos = 

180 litterbags totais). Após cada tempo de retirada os litter bagsforam acondicionados 

individualmente em sacos plásticos e transportados ao laboratório em caixas térmicas com 

gelo. As amostras permaneceram resfriadas a aproximadamente 4ºC até processamento 

final, por um período máximo de 24 horas. Para correção do efeito do transporte e da 

manipulação, litter bagsextras (três por tratamento)foram conduzidos até o local do 

experimento e submersos, às margens dos riachos, por aproximadamente 10 min, 

retornados ao laboratório e processados como os demais. O peso seco (60 ºC, 48 h) 

remanescente destas folhas no final do transporte e manipulação foi registrado e utilizado 

como fator de correção para todas as amostras. 

 Em laboratório as folhas de cadalitter bagforamcuidadosamente lavadas com água 

destilada sobreuma peneira granulométrica (250 μm), para remoção de material fracamente 

aderido e retenção dos invertebrados bentônicos presentes em cada amostra (veja abaixo). 

Cada folha foi examinada sobmicroscópio estereoscópico para a remoção de possíveis 

organismos aderidos ao parênquima e, posteriormente, realizou-se a retirada de vários 

conjuntos de discos. Inicialmente, foram extraídos cinco discos (10 mm de diâmetro) de 

cada litterbag para obtenção da Massa Seca Livre de Cinzas (MSLC). Estes discos foram 

secos (60 ºC, 48 h) e pesados em balança de precisão. Posteriormente, foram calcinados em 

mufla (500 ºC, 4 h) e novamente pesados paraobtenção do peso das cinzas. A MSLC foi 
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considerada como o peso seco dos discos excluído o peso das cinzas e o valor final foi 

utilizado como fator de correção do peso de cinzas para cada litterbag. Discos foliares 

extras (10 mm de diâmetro) foram retirados para indução da produção de esporos pelos 

hifomicetos aquáticos, respeitando a porcentagem de cada espécie em cada tratamento. 

Dessa forma, para os tratamentos individuais (100E e 100N) retirou-se cinco discos por 

litterbag de diferentes folhas (para considerar a variação dentro de cada amostra); do 

tratamento 50N/50E retirou-se três discos de cada espécie; e dos tratamentos 75E/25N e 

75N/25E retirou-se três discos da espécie com maior proporção e um disco da espécie com 

menor proporção.  

 Após retirada de todos os discos, o material restante das folhas foi seco (60 ºC, 48 

h) e pesado. Os discos utilizados para produção de esporos pelos hifomicetos aquáticos 

também foram secos (60 ºC, 48 h) e pesados após o final da esporulação e o peso seco dos 

discos foi somado ao peso seco restante das folhas. A massa seca final de cada litterbag foi 

obtida pela diferença entre a massaseca inicial e a final, e os resultados foram expressos em 

percentual (%) de massa seca remanescente. 

 

Fig. 2Litter bagde abertura de malha 10 mm (20 x 15 cm) utilizado no experimento de 

decomposição.  



35 
 

 
 

2.2.5 Produção de esporos pelos hifomicetos aquáticos 

 Os discos foliares foram incubados em erlenmeyers de 100 mL preenchidos com 40 

mL de água destilada. Os erlenmeyers foram dispostos em agitadores orbitais (~100 rpm) 

por 48 h a 20 °C. Ao final do processo de esporulação as suspensões de esporos foram 

transferidas para tubos Falcon (50 mL), fixadas com 2 mL de formol 37% e armazenadas 

até posterior utilização. No momento da identificação foram adicionados 200 µL de Triton 

X-100 (0,5%), a amostra foi agitada com auxílio de barras magnéticas, para garantir a 

distribuição uniforme dos esporos e, por fim, uma aliquota entre 10 a 20 mL da suspensão 

(dependendo da densidade de esporos) foi retida em filtros de nitrato de celulose (25 mm de 

diâmetro, 5 µm de poro; Millipore SMWP, Millipore Corporation). Os filtros foram 

corados com corante azul de algodão 0,05% em ácido lático 60% e os esporos foram 

contados e identificados em microscópio (Nikon ECLIPSE E200, 400x), de acordo com 

Graça et al.(2005) e Fiuza et al. (2017). As taxas de esporulação foram expressas em 

número de esporos liberados/mg de MS de folha/dia e a riqueza de espécies como número 

de espécies/amostra. 

 

2.2.6 Invertebrados 

As amostras provenientes da lavagem das folhas foram triadas e todos os indivíduos 

encontrados na triagem e no parênquima foliar foram armazenados em álcool 70% até 

posterior contagem e identificação. A identificação foi realizada até o nível de família, com 

o auxílio de chaves de identificação específicas (Pes et al., 2005; Mugnai et al., 2010; 

Segura et al., 2011; Hamada et al., 2014). Apenas aqueles indivíduos de baixa 

representatividade no processo de decomposição e com maior dificuldade na identificação 

foram mantidos a nível de grandes grupos (Gastropoda, Ostracoda, Bivalvia, Copepoda, 
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Hirudinea, Oligochaeta e Collembola). A riqueza de famílias foi expressa como número de 

famílias/amostra e a abundância total como número total de indivíduos/amostra. 

Considerando que o processamento foliar é desempenhado por 

organismosfuncionalmente adaptados,os invertebrados foram atribuídos aos seguintes 

grupos funcionais: coletores, filtradores, fragmentadores,raspadores e predadores. A maior 

parte das famílias foi classificada de acordo com Cummins et al. (2005), Tomanova et al. 

(2006) e Hamada et al. (2014). Cummins et al. (2005)avaliaram a estrutura trófica de 

invertebrados em riachos de Mata Atlântica na mesma região de estudo deste trabalho, 

permitindo comparações mais acuradas. As famílias pertencentes a Ordem Ephemeroptera 

foram classificadas de acordo com Baptista et al. (2006) e Shimano et al. (2012).A riqueza 

de grupos funcionais foi expressa como número de grupos funcionais/amostra e a 

abundância como número total de indivíduos/grupo funcional/amostra. 

 

2.2.7 Análise de dados 

Na comparação entre as espécies de plantas nativa e exótica em relação as 

concentrações de C, N, P, polifenois, taninos, lignina, e razão C:N, C:P e lignina:N, bem 

como aos valores de dureza foliar e AFE, utilizou-se ANOVA unifatorial. 

 A fração de massa seca remanescente (log-transformada) ao longo do tempo foi 

comparada entre os tratamentos por meio de ANCOVA (proporção das espécies nativa e 

exótica como fator categórico e o tempo como covariável), seguidos de teste de Tukey para 

comparações múltiplas.As taxas de processamento foliar (k/dia-1) foram calculadas para 

cada tratamento por meio de regressões lineares entre a fração de massa seca remanescente 

(log-transformada) e tempo do experimento (modelo exponencial negativo) com intercepto 

fixado na origem (a = 0), de acordo com a seguinte equação: 
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Mt = M0 * e-kt 

Onde Mt = massa (mg) no tempo t (dias), M0 = massa (mg) inicial, e = base do logaritmo 

Neperiano. 

  

Devido a grande variação no número de indivíduos encontrados em cada litter bag 

(colocar a variação), o método da rarefação foi utilizado para calcular os valores de riqueza 

esperados em amostras com tamanhos padronizados (Gotelli & Colwell, 2001). As taxas de 

esporulação (log-transformada) e riqueza de espécie (log-transformada) dos hifomicetos 

aquáticos, bem como abundância total (log-transformada) e riqueza de famílias dos 

invertebrados foram comparadas entre os tratamentos por meio de ANOVA bifatorial 

(proporção das espécies nativa e exótica e tempo como fatores categóricos), seguidos de 

teste de Tukey para comparações múltiplas. Com o objetivo de testar se a estrutura das 

comunidades de hifomicetos aquáticos e de invertebrados (taxonômica e funcional) diferem 

entre os tratamentos foi aplicada PERMANOVA (Anderson, 2001; McArdle & Anderson, 

2001). Foram utilizadas matrizes de dissimilaridade de Bray-Curtis, baseadas na taxa de 

esporulação específica dos hifomicetos e na abundância total e abundância por grupo 

funcional dos invertebrados, todos padronizados (log(x+1)). Teste par-a-par posterior foi 

utilizado quando detectadas diferenças significativas na PERMANOVA. 

 A normalidade (teste de Shapiro-Wilk) e homocedasticidade (teste de Levene) 

foram investigados e, quando necessário, as variáveis foram transformadas. As ANOVA’s 

uni e bifatorial e ANCOVA foram conduzidas no STATISTICA 7.0®, enquanto a 

PERMANOVA no programa R (R Core Team, 2018), assumindo nível de significância de 

 = 0,05. 
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2.3 RESULTADOS 

2.3.1 Caracterização dos riachos 

 Durante o período do experimento os riachos apresentaram temperatura acima de 

20ºC, água bem oxigenada e pH levemente ácido (Tabela 1). As concentrações de 

nutrientes variaram de valores baixos a moderados, com exceção de nitrogênio total e 

nitrato no riacho 2, que foi caracterizado por concentrações elevadas, quando comparado a 

valores frequentemente observados para riachos Neotropicais (Tabela 1). 

 

Tabela 1. Parâmetros físico-químicos e concentração de nutrientes (média ± erro padrão) 

dos riachos utilizados durante o experimento de decomposição (outubro-dezembro de 

2016). 

Variáveis Riacho 1 Riacho 2 Riacho 3 

Parâmetros físico-químicos(n = 15)    

Temperatura (°C) 21,21±0,28 22,85±0,09 22,84±0,13 

Oxigênio dissolvido (%) 77,66±0,88 82,31±0,81 74,00±1,08 

Oxigênio dissolvido (mg/L) 6,91±0,08 7,11±0,08 6,37±0,09 

Ph 6,42±0,04 6,28±0,05 5,85±0,08 

Condutividade (µs/cm) 34,27±0,19 40,90±0,10 29,09±0,22 

Turbidez (UNT) 4,55±0,34 0,72±0,11 6,25±1,28 

Velocidade (m/s) 0,37±0,02 0,45±0,05 0,35±0,04 

Largura (m) 2,42±0,09 2,01±0,11 1,40±0,07 

Profundidade (cm) 21,93±1,28 15,62±1,19 13,18±1,12 

    

Nutrientes (n = 5)    

P total (mg/L-1) 0,057±0,002 0,015±0,000 0,016±0,002 

Ortofosfato (mg/L-1) 0,046±0,006 0,014±0,001 0,007±0,001 

N total (mg/L-1) 1,324±0,031 2,734±0,064 1,183±0,030 
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Nitrato (mg/L-1) 0,180±0,023 2,428±0,095 0,151±0,013 

Amônia (mg/L-1) 0,004±0,002 0,001±0,001 0,007±0,003 

 

2.3.2 Caracterização física e química do detrito 

 As folhas da espécie nativa C. estrellensis e da espécie exótica P. guajava diferiram 

significativamente nas suas características. As folhas da espécie nativa apresentaram 

maiores concentrações de C e N, maior razão C:P e menor razão lignina:N, enquanto a 

espécie exótica apresentou maior concentração de P e maior razão C:N (Tabela 2). 

 

Tabela 2. Propriedades físicas e químicas (média ± erro padrão, n = 5 para dureza foliar, n 

= 3 para as demais variáveis) das folhas senescentes das espécies de plantas nativa e exótica 

utilizadas no experimento de decomposição (outubro-dezembro de 2016). MS = massa 

seca. Valores em negrito indicam diferenças significativas. Comparações entre as espécies 

foram feitas com ANOVA unifatorial. 

Característica foliar C. estrellensis 

(nativa) 

P. guajava 

(exótica) 

p 

Carbono (% MS) 50,30 ± 0,38 47,48 ± 0,58 0,015 

Nitrogênio (% MS) 1,50 ± 0,04 1,12 ± 0,02 <0,001 

Fósforo (% MS) 0,015 ± 0,002 0,055 ± 0,012 0,031 

Carbono:nitrogênio (molar) 39,19 ± 1,31 49,49 ± 1,22 0,004 

Carbono:fósforo (molar) 8401 ± 902 2377 ± 484 0,004 

Lignina:nitrogênio (molar) 26,90 ± 0,77  35,57 ± 1,00 0,002 

Polifenois (% MS) 5,08 ± 0,79 5,69 ± 0,85 0,621 

Taninos (% MS) 1,16 ± 0,02 1,25 ± 0,08 0,330 

Lignina (% MS) 40,29 ± 0,37 39,83 ± 1,21 0,733 

Dureza foliar (g) 503,81 ± 78,41 401,19 ± 21,76 0,242 

Área foliar específica (mm2 mg-1) 7,06 ± 1,25 6,79 ± 0,97 0,871 

 



40 
 

 
 

2.3.3Processamento da matéria orgânica 

 A massa remanescente caiu exponencialmente ao longo do período do experimento, 

exceto para o tratamento 100E, que estabilizou após 30 dias de incubação. Ao final do 

experimento, o tratamento 100N apresentou, em média, apenas 25% de massa 

remanescente, seguidos de 38% para 75N/25E e 50N/50E, 41% para 75E/25N, e 60% para 

100E (Fig. 3).  

 

 

Fig. 3 Massa seca remanescente (%) associada aos tratamentos com diferentes 

porcentagens de espécies de plantas nativa e exótica durante experimento de decomposição 

por 60 dias. Valores representam a média ± erro padrão (n = 9). 100N - 100% nativa; 

75N/25E - 75% nativa, 25% exótica; 50N/50E - 50% de cada espécie; 75E/25N - 75% 

exótica, 25% nativa; 100E - 100% exótica. 

 

As taxas de decomposição (k/dia-1) variaram de 0,009 a 0,022 por dia e foram 

afetadas pela presença da planta exótica, visto que diferiram significativamente entre os 

tratamentos (ANCOVA, p = 0,004; Tabela 3; Fig. 4), sendo progressivamente menores 
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quanto maior a porcentagem de espécie exótica no tratamento(teste de Tukey, p = 0,002; 

Fig. 4).  

 

Tabela 3.Resultados da ANCOVA executada sob a fração de massa seca remanescente 

(log-transformada) ao longo do tempo associadas aos tratamentos com diferentes 

porcentagens de espécies de plantas nativa e exótica durante experimento de decomposição 

por 60 dias. Valores em negrito indicam diferenças significativas. GL = grau de liberdade 

Efeito GL F p 

Intercepto 1 1,966 0,163 

Tempo 1 112,295 <0,001 

Tratamento 4 3,996 0,004 

Erro 171   
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Fig. 4 Taxas de decomposição (k/dia-1) associadas aos tratamentos com diferentes 

porcentagens de espécies de plantas nativa e exótica durante experimento de decomposição 

por 60 dias. Valores representam a média ± erro padrão. Letras diferentes indicam 

diferença significativa no teste de Tukey (p < 0,05). 100N - 100% nativa (R2 = 0,75); 

75N/25E - 75% nativa, 25% exótica (R2 = 0,67); 50N/50E - 50% de cada espécie (R2 = 

0,66); 75E/25N - 75% exótica, 25% nativa (R2 = 0,73); 100E - 100% exótica (R2 = 0,63). 

 

2.3.4 Hifomicetos aquáticos 

 Foram registradas 27 espécies de hifomicetos aquáticos, que variaram de 13 a 22 

espécies entre os tratamentos, ao longo do experimento. O número de espécies por amostra 

diminuiu ao longo do período de incubação, com exceção do tratamento 100N que 

apresentou seu valor máximo aos 30 dias de submersão (Fig. 5a). A riqueza de hifomicetos 

foi significativamente afetada pelo tempo (ANOVAbifatorial, p< 0,001), sendo os valores 
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aos 15 e 30 dias significativamente maiores do que aqueles verificados para os 45 e 60 dias 

(teste de Tukey, p< 0,001; Fig. 5a). Por outro lado, a riqueza de espécies não foi afetada 

pela presença da planta exótica (ANOVA bifatorial, p = 0,577), nem pela interação 

presença da espécie exótica x tempo (ANOVA bifatorial, p = 0,626; Tabela 4).  

 Constatou-se uma média de 25 a 751 esporos por mg/folha/dia, apresentando 

valores máximos aos 30 dias de incubação (principalmente para os tratamentos com maior 

porcentagem da espécie nativa), após o qual decresceram e mantiveram-se relativamente 

estáveis até o final do experimento (Fig. 5b). Semelhante a riqueza de espécies, as taxas de 

esporulação variaram com tempo de submersão (ANOVA bifatorial, p< 0,001), sendo 

significativamente maiores nos períodos iniciais do experimento (15 e 30 dias de 

submersão) (teste de Tukey, p< 0,001; Fig. 5b). As taxas de esporulação não foram 

significativamente afetadas pela presença da exótica (ANOVA bifatorial, p = 0,285), bem 

como na interação com o tempo (ANOVA bifatorial, p = 0,241; Tabela 4). 
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Fig. 5 Riqueza de espécies (a) e taxa de esporulação (b) dos hifomicetos aquáticos 

associados aos tratamentos com diferentes porcentagens de espécies de plantas nativa e 

exótica durante experimento de decomposição por 60 dias. Valores representam a média ± 

erro padrão (n = 9). 100N - 100% nativa; 75N/25E - 75% nativa, 25% exótica; 50N/50E - 

50% de cada espécie; 75E/25N - 75% exótica, 25% nativa; 100E - 100% exótica. 
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Tabela 4. Resultados das ANOVA’s bifatoriaisexecutadas para riqueza de espécies (log-

transformada) e taxa de esporulação (log-transformada) dos hifomicetos aquáticos 

associados aos tratamentos com diferentes porcentagens de espécies de plantas nativa e 

exótica durante experimento de decomposição por 60 dias.Valores em negrito indicam 

diferenças significativas. GL = grau de liberdade 

 

Efeito 

 

GL 

Riqueza de espécies Taxa de esporulação 

F p F P 

Intercepto 1 422,98 <0,001 1271,17 <0,001 

Tempo 3 11,65 <0,001 14,87 <0,001 

Tratamento 4 0,72 0,577 1,26 0,285 

Tempo*Tratamento 12 0,82 0,626 1,27 0,241 

Erro 146     

 

 As maiores taxas de esporulação foram registradas para as espécies Anguillospora 

longissima (Sacc. & P. Syd.) Ingold, Lunulospora curvula Ingold e Triscelophorus 

acuminatus Nawawi, que juntas contribuíram com aproximadamente 87% dos esporos 

produzidos entre todos os tratamentos (38%, 25% e 24%, respectivamente) (Fig, 6; 

APÊNDICE A - Tabela S1). Os tratamentos com maior porcentagem da vegetação nativa 

foram dominados por T. acuminatus (100N = 32% e 75N/25E = 35%), seguidos de A. 

longissima (100N = 29% e 75N/25E = 27%). Para o tratamento 50N/50E e naqueles com 

maiores concentrações da planta exótica, observou-se resultado inverso, sendo estes 

dominados por A. longissima (50N/50E = 39%, 75E/25N = 43% e 100E = 51%), seguidos 

de T. acuminatus (50N/50E = 29%, 75E/25N = 16% e 100E = 8%). Não foi possível 

estabelecer relação direta com a contribuição de L. curvula, que variou de 19% a 34% entre 

os tratamentos (Fig. 6; APÊNDICE A - Tabela S1). 
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 A estrutura da comunidade dos hifomicetos aquáticos diferiu significativamente 

entre os tratamentos (PERMANOVA, p = 0,001; Tabela 5). No teste par-a-par posteriori, 

observou-se que, de maneira geral, a estrutura da comunidade nos tratamentos com maior 

porcentagem da espécie nativa diferiu significativamente daqueles com maior porcentagem 

da espécie exótica (Fig. 6; Tabela 5). 

 

 

Fig. 6 Contribuição relativa (%) dos hifomicetos aquáticos (baseado nas taxas de 

esporulação) associados aos tratamentos com diferentes porcentagens de espécies de 

plantas nativa e exótica durante experimento de decomposição por 60 dias. Outros: espécies 

que contribuiram com menos de 1% para a produção total de esporos. 100N - 100% nativa; 

75N/25E - 75% nativa, 25% exótica; 50N/50E - 50% de cada espécie; 75E/25N - 75% 

exótica, 25% nativa; 100E - 100% exótica. 
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Tabela 5. Resultados da PERMANOVA executada para avaliar a estrutura da comunidade 

dos hifomicetos aquáticos (baseado nas taxas de esporulação) associados aos tratamentos 

com diferentes porcentagens de espéciesde plantas nativa e exótica durante experimento de 

decomposição por 60 dias.Valores em negrito indicam diferenças significativas. GL = grau 

de liberdade 

Efeito GL F P 

Tratamento 4 2,78 0,001 

Resíduos 161   

Total 165   

    

Testes par-a-par    

100E x 75E/25N 1 1,10 0,324 

Resíduos 67   

Total 68   

    

100E x 50N/50E 1 2,00 0,016 

Resíduos 67   

Total 68   

    

100E x 75N/25E 1 3,88 0,001 

Resíduos 67   

Total 68   

    

100E x 100N 1 4,35 0,001 

Resíduos 67   

Total 68   

    

75E/25N x 50N/50E 1 0,99 0,430 

Resíduos 67   
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Total 68   

75E/25N x 75N/25E 1 2,29 0,004 

Resíduos 67   

Total 68   

    

75E/25N x 100N 1 2,74 0,003 

Resíduos 67   

Total 68   

    

50N/50E x 75N/25E 1 0,80 0,678 

Resíduos 67   

Total 68   

    

50N/50E x 100N 1 2,23 0,009 

Resíduos 67   

Total 68   

    

100N x 75N/25E 1 1,67 0,049 

Resíduos 67   

Total 68   

 

2.3.5 Invertebrados 

 Foram identificados 37.349 organismos, distribuídos em 50 famílias, que variaram 

de 35 a 45 famílias entre os tratamentos. Tanto a riqueza de famílias (Fig. 7a), quanto a 

abundância total (Fig. 7b) foram maiores para o tratamento 100E até o 45o dia, após o qual 

os valores decrescem, permancendo menores que nos demais tratamentos até o final do 

experimento. Para os demais tratamentos, riqueza e abundância permaneceram 

relativamente estáveis ao longo de todo o período de incubação. Entretanto, nem a riqueza 
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de famílias, nem a abundância total diferiram significativamente entre os tratamentos 

(ANOVA bifatorial, riqueza: p = 0,588; abundância: p = 0,412), entre os períodos de 

retirada dos litterbags submersos (ANOVA bifatorial, riqueza: p = 0,203; abundância: p = 

0,108) ou na interação com o tempo (ANOVA bifatorial, riqueza: p = 0,647; abundância: p 

= 0,858; Tabela 6). 

 

Fig. 7 Riqueza de famílias (a) e abundância total (b) dos invertebrados bentônicos 

associados aos tratamentos com diferentes porcentagens de espécies de plantas  nativa e 

exótica durante experimento de decomposição por 60 dias. Valores representam a média ± 
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erro padrão (n = 9). 100N - 100% nativa; 75N/25E - 75% nativa, 25% exótica; 50N/50E - 

50% de cada espécie; 75E/25N - 75% exótica, 25% nativa; 100E - 100% exótica. 

 

Tabela 6.Resultados das ANOVA’s bifatoriaisexecutadas para riqueza de famílias e 

abundância total (log-transformada) dos invertebrados associados aos tratamentos com 

diferentes porcentagens de espécies de plantas nativa e exótica durante experimento de 

decomposição por 60 dias.Valores em negrito indicam diferenças significativas. GL = grau 

de liberdade 

 

Efeito 

 

GL 

Riqueza de famílias Abundância total 

F P F p 

Intercepto 1 1235,74 <0,001 235,16 <0,001 

Tempo 3 1,55 0,203 2,06 0,108 

Tratamento 4 0,70 0,588 0,99 0,412 

Tempo*Tratamento 12 0,80 0,647 0,57 0,858 

Erro 160     

 

 As comunidades de invertebrados bentônicos foram caracterizadas por indivíduos 

da família Chironomidae (45–59% da abundância relativa entre todos os tratamentos), 

seguidos da família Elmidae, nos tratamentos com maior porcentagem da vegetação nativa 

(100N = 16% e 75N/25E = 19%) e da família Hydropsychidae no tratamento 50N/50E 

(17%) e naqueles com maior porcentagem da exótica (75E/25N = 18% e 100E = 23%) (Fig. 

8a; APÊNDICE B - Tabela S2). A estrutura taxonômica da comunidade de invertebrados 

não foi afetada significativamente pela presença da exótica (PERMANOVA, p = 0,701) 

(Fig. 8a; Tabela 7). 
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 Em relação aos grupos funcionais, a maior parte dos invertebrados foi representada 

por organismos coletores (45–59% da abundância total entre os tratamentos), seguidos por 

filtradores (9–24%) e predadores (5–10%) (Fig. 8b; APÊNDICE B - Tabela S2). Entre os 

coletores, 68–75% dos organismos identificados pertenceram a Chironomidae, seguidos de 

Elmidae (21–25%). Entre os filtradores, 87–97% pertenceram a família Hydropsychidae 

(APÊNDICE B - Tabela S2). Entre os predadores, 21–40% pertenceram a família 

Ceratopogonidae (APÊNDICE B - Tabela S2). O grupo dos fragmentadores apresentou a 

menor contribuição entre os tratamentos (~2%), sendo representado por poucos indivíduos 

das famílias Calamoceratidae, Leptoceratidae, Odontoceridae e Sericostomatidae 

(APÊNDICE B - Tabela S2). A estrutura funcional dos invertebrados também não diferiu 

significativamente entre os tratamentos (PERMANOVA, p = 0,466) (Fig. 8b; Tabela 7). 
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Fig. 8 Abundância relativa (%) dos invertebrados bentônicos por família (a) e por grupo 

funcional (b) associados aos tratamentos com diferentes porcentagens de espécies de 

plantas nativa e exótica durante experimento de decomposição por 60 dias. Outros: famílias 

que contribuiram com menos de 2% da abundância relativa total. 100N - 100% nativa; 

75N/25E - 75% nativa, 25% exótica; 50N/50E - 50% de cada espécie; 75E/25N - 75% 

exótica, 25% nativa; 100E - 100% exótica. 
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Tabela 7.Resultados da PERMANOVA executada para avaliar a estrutura taxônomica e 

funcional (log(x+1)-transformados) da comunidade dos invertebrados associados aos 

tratamentos com diferentes porcentagens de espécies de plantas nativa e exótica durante 

experimento de decomposição por 60 dias. GL = grau de liberdade 

Efeito GL F p 

Estrutura taxonômica    

Tratamento 4 0,81 0,701 

Resíduos 175   

Total 179   

    

Estrutura funcional    

Tratamento 4 0,99 0,466 

Resíduos 175   

Total 179   

 

2.4 DISCUSSÃO 

Apesar das inúmeras evidências de que as espécies exóticas alteram os processos 

ecossistêmicos em ambientes aquáticos (Ferreira et al., 2016; Kennedy & El-Sabaawi, 

2017), até onde se sabe,poucos estudos têm investigado as possíveis relações abundância-

impacto nos experimentos de decomposição (Gonçalves & Canhoto, 2009; Swan et al., 

2009). Constatou-se que a presença da espécie exótica P. guajava tem potencial de alterar o 

funcionamento ecossistêmico por meio da redução das taxas de decomposição, o que 

suporta a hipótese do trabalho. Entretanto, ao contrário do predito, o efeito sobre os 

organismos decompositores diferiu entre os grupos avaliados. 

Como observado, as taxas de decomposição foram progressivamente menores 

quanto maior a proporção da espécie de planta exótica nos tratamentos, apesar da aparente 
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reduzida influência dos invertebrados. Considerando isso, as taxas de decomposição 

parecem estar diretamente associadas a atividade decompositora dos hifomicetos aquáticos 

e às características intrínsecas dos detritos. Apesar das concentrações semelhantes de 

compostos estrututais e inibitórios da colonização biológica, notou-se que as folhas da 

nativa C. estrellensis apresentaram maiores concentrações iniciais de N e menores razões 

lignina:N e C:N. Estes fatores têm sido indicados como os principais responsáveis pelas 

taxas de decomposição, por favorecem a colonização e atividade microbiana (Mathuriau & 

Chauvet, 2002; Hladyz et al., 2009; Muto et al., 2011; Ferreira et al., 2012; Garcia et al., 

2012; Talbot & Treseder, 2012; Roberts et al., 2016), além de facilitarem a lixiviação de 

compostos solúveis e a abrasão (Gonçalves et al., 2012), acelerando consequentemente a 

perda de peso pelo detrito. Dessa forma, as menores concentrações de nutrientes e os 

maiores valores de razão lignina:N em P. guajava contribuíram para as menores taxas de 

decomposição registradas nos tratamentos com maior proporção da exótica, por limitarem a 

atividade dos hifomicetos aquáticos. Reduções nas taxas de decomposição entre diferentes 

espécies, como consequência de alterações na comunidade dos hifomicetos aquáticos, têm 

sido frequentemente verificadas (Pérez et al., 2014; Gomes et al., 2016), corroborando a 

influência da qualidade nutricional do detrito sobre a colonização e atividade dos 

decompositores aquáticos. 

A riqueza de espécies e as taxas de esporulação dos hifomicetos aquáticos não 

foram significativamente afetadas pela presença da exótica, apesar dos valores ligeiramente 

maiores para os tratamentos com maior porcentagem de espécie nativa. Por outro lado, o 

efeito significativo verificado para o tempo de submersão está de acordo com o observado 

na literatura, caracterizado por maior atividade microbiana nas fases iniciais e 

intermediárias do processamento (Mathuriau & Chauvet, 2002; Pérez et al., 2014; Krevs et 
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al., 2017; Pérez et al., 2018), quando o detrito ainda apresenta quantidades significativas de 

nutrientes e compostos de fácil solubilização, essenciais para o desenvolvimento dos 

hifomicetos aquáticos, seja para produção de micélio ou formação de esporos. Com o 

decorrer do processamento e solubilização de moléculas lábeis (açúcares simples ou 

nutrientes), passam a predominar compostos estruturais (lignina e celulose) de difícil 

degradação, resultando em colonização seletiva que limita as espécies capazes de 

permanecer e utilizar o substrato (Güsewell & Gessner, 2009; Encalada et al., 2010) 

reduzindo, consequentemente, a riqueza e atividade reprodutiva dos fungos.  

 Apesar da ausência de efeitos na riqueza e taxas de esporulação, a estrutura 

taxonômica da comunidade dos hifomicetos aquáticos foi afetada pela presença da espécie 

exótica. Essa diferença foi caracterizada principalmente pela maior ocorrência de T. 

acuminatus nos tratamentos com maior porcentagem de nativa e de A. longissima naqueles 

com maior porcentagem de exótica, resultado que pode ser atribuído ao fato dos fungos 

apresentarem especificidade por determinados substratos (Laitung & Chauvet, 2005). 

Diversos autores têm demonstrado que os fungos possuem diferentes eficiências 

enzimáticas (Bisht, 2013) e requerimentos nutricionais (Danger et al., 2016; Brosed et al., 

2017) que, em conjunto, afetam a estrutura e atividade da comunidade e, 

consequentemente, as taxas de decomposição. Embora evidências apontem para elevada 

redundância funcional entre as comunidades microbianas (Allison & Martiny, 2008; 

Ferreira et al., 2017; Pérez et al., 2018), isto não parece ter ocorrido neste experimento, 

visto que a redução progressiva das taxas de decomposição foi acompanhada por mudanças 

na estrutura das comunidades de hifomicetos aquáticos entre os tratamentos.  

Mudanças na composição ou estrutura das comunidades de hifomicetos aquáticos, 

bem como diferenças na composição física e química dos detritos, afetam diretamente os 
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invertebrados, uma vez, que estes são capazes de selecionar diferentes espécies de fungos e 

de substratos (Arsuffi & Suberkropp, 1988;Bärlocher & Brendelberger, 2004; Lecerf et al., 

2005). Entretanto, aparentemente os invertebrados utilizaram os dois substratos de maneira 

semelhante, visto que nenhum dos atributos (riqueza de famílias, abundância total e 

estrutura taxonômica e funcional da comunidade) diferiu significativamente entre os 

tratamentos. Acredita-se que estes resultados possam ser atribuídos a três principais fatores. 

Primeiramente, considerando a caracterização física e química dos detritos, as 

espécies nativa e exótica diferiram na concentração de nutrientes (C, N e P), o que é um 

fator importante na colonização pelos invertebrados (Rincón & Martínez, 2006; Hladyz et 

al., 2009; Tank et al., 2007). As duas espécies apresentaram, no entanto, semelhantes 

concentrações de lignina e de dureza foliar, que parecem ter maior relevância na ocorrência 

dos invertebrados, pois uma elevada dureza pode dificultar ou mesmo impedir a ação de 

fragmentação sobre o detrito (Li et al., 2009; Roberts et al., 2016; Kiffer et al., 2018). 

Sendo assim, a similaridade entre os substratos na concentração de compostos estruturais e 

dureza pode explicar a semelhante ocorrência e atividade dos invertebrados, prevenindo 

possíveis alterações na estrutura da comunidade, seja taxonômica ou funcionalmente. 

Ademais, sabe-se que invertebrados em ambientes tropicais coexistem com detritos de 

qualidade nutricional variada, incluindo diversas espécies com reduzida palatabilidade, 

nativas ou não (Bastian et al., 2007). Desta forma, invertebrados em ambientes tropicais 

seriam menos afetados pela presença de exóticas, que representam apenas uma porção do 

alimento ingerido, enquanto podem se locomover por diferentes bancos de detritos em 

busca de substratos mais palatáveis (Rowe & Richardson, 2001; Boyero et al., 2011; 

Boyero et al., 2012a). Por fim, nota-se que a estrutura funcional da comunidade foi 

caracterizada por indivíduos coletores (notadamente Chironomidae), além de reduzida 
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abundância de fragmentadores (convencionalmente reconhecidos como o principal grupo 

responsável pelo processamento da matéria orgânica), resultado comumente registrado para 

ambientes tropicais (Mathuriau & Chauvet, 2002; Boyero et al., 2012b; Martins et al., 

2015), onde a decomposição microbiana parece predominar (Bruder et al., 2014; Alvim et 

al., 2015). Isto corrobora o conceito de que o detrito pode ser utilizado de várias formas 

pelos invertebrados ao longo do processamento, seja para fixação, reprodução, construção 

de abrigos ou obtenção de outros recursos alimentares que não necessariamente fragmentos 

das folhas (Moretti et al., 2009; Boyero, 2011). Dessa forma, a comunidade se mantém 

relativamente estável ao longo do tempo, impedindo alterações significativas na estrutura 

da mesma. Resultados semelhantes foram encontrados por outros autores (Larrañaga et al., 

2006; Rezende et al., 2010; Hladyz et al., 2011; Boyero et al., 2012a; Gonçalves et al., 

2012; Medina-Villar et al., 2015; Fogelman et al., 2018), que apontam que o efeito das 

espécies exóticas sobre os invertebrados pode ser dependente e variável, de acordo com 

características específicas dos organismos, substratos e sistemas avaliados, bem como da 

interação entre fatores.  

Apesar de não ser possível verificar efeitos significativos sobre a estrutura da 

comunidade dos invertebrados, isto não significa que a presença da espécie exótica não 

afete outros parâmetros, como o fitness e performance dos indivíduos. Por exemplo, 

experimentos de preferência alimentar tem indicado redução nas taxas de crescimento ou 

sobrevivência e mudanças comportamentais de fragmentadores, quando alimentados com 

folhas de espécies exóticas (Going & Dudley, 2008; Davies & Boulton, 2009; Casotti et al., 

2015; Correa-Araneda et al., 2017; Kiffer et al., 2018). A longo prazo, tais efeitos podem 

alterar drasticamente as populações de fragmentadores nos riachos invadidos por espécies 

exóticas, modificando consequentemente o funcionamento ecossistêmico.  
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2.5 CONCLUSÃO 

Conclui-se que a exótica P. guajava tem o potencial de alterar o processamento da 

matéria orgânica em riachos de cabeceira, por meio de modificações na estrutura da 

comunidade de hifomicetos aquáticos e redução das taxas de decomposição. Entretanto, os 

efeitos se tornam significativos apenas a partir de uma abundância intermediária da exótica 

(tratamento 50N/50E), indicando que: 1) medidas de manejo e controle devem ser 

executadas nos estágios iniciais do processo de invasão, quando técnicas de remoção 

requerem esforços menores e são menos custosas e, 2) que a manutenção de espécies 

nativas na vegetação ripária pode minimizar os efeitos negativos das espécies exóticas, 

principalmente se as nativas forem espécies chave para o funcionamento do sistema 

avaliado ou representarem substrato de elevada qualidade nutricional. Sugere-se ainda, a 

execução de estudos adicionais que objetivem avaliar o impacto de espécies exóticas sobre 

a performance dos organismos aquáticos, através de medidas de consumo alimentar e/ou 

crescimento corporal, por exemplo, complementando medidas clássicas de estrutura de 

comunidade. Por fim, ressalta-se a importância de se considerar as relações abundância-

impacto em trabalhos futuros, visto que tais informações podem auxiliar na tomada de 

medidas eficientes, direcionando esforços e recursos para os problemas mais urgentes. 
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3 Efeitos da qualidade nutricional do detrito sobre a decomposição microbiana em 
riachos tropicais 
 

RESUMO 
Compreender os fatores que controlam o funcionamento de ambientes aquáticos tem se 
tornado tema central na ecologia, sendo os riachos de cabeceira considerados como 
sistemas modelo para avaliações. Nestes ambientes, o processamento da matéria orgânica 
alóctone é a principal fonte de energia. Assim, modificações na composição de espécies da 
vegetação ripária podem afetar os processos ecossistêmicos por alterarem, principalmente, 
a quantidade e qualidade da matéria orgânica que atinge os riachos. Em ambientes 
tropicais, onde a abundância de invertebrados fragmentadores é reduzida, a decomposição 
microbiana tende a prevalecer. Entretanto, informações a respeito da contribuição relativa 
dos grupos envolvidos e dos fatores que controlam e afetam suas atividades, ainda são 
escassas. Avaliou-se o efeito da qualidade nutricional do detrito e do estágio de 
decomposição sobre a colonização e atividade de bactérias e hifomicetos aquáticos, com 
auxílio de litter bags, utilizando três espécies de plantas de características físicas e químicas 
distintas. A contribuição dos hifomicetos aquáticos foi maior nos estágios iniciais do 
processamento, sendo progressivamente substituídos pelas bactérias nos tempos finais. 
Tanto a abundância bacteriana, quanto a atividade dos hifomicetos aquáticos foram maiores 
para o detrito mais palatável, o que culminou nas maiores taxas de decomposição para o 
mesmo. Conclui-se que a qualidade nutricional do detrito afeta diretamente as comunidades 
microbianas e, consequentemente, as taxas de decomposição. Isto indica que pequenas 
alterações na vegetação ripária podem potencialmente afetar o funcionamento desses 
ambientes, ameaçando a biodiversidade aquática e a qualidade da água. 
 
Palavras-chave:bactérias; funcionamento ecossistêmico; hifomicetos aquáticos; vegetação 
ripária. 
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Effects of leaf litter nutritional quality on microbial decomposition in tropical streams 
 

ABSTRACT 
Understanding the factors that control the functioning of aquatic environments has become 
a central theme in ecology, and headwaters are modelsystems for assessments.In these 
environments, the allochthonous organic matter processing is the main energy source.Thus, 
changes in the composition of riparian vegetation species can affect the ecosystem 
processes because they altermainly the quantity and quality of the organic matter that 
reaches the streambed.In tropical systems, where the abundance of shreddersinvertebrates is 
reduced, microbial decomposition tends to dominate.However, information about the 
relative contribution of groups involved and the factors that control and affect their 
activities are still scarce. We aimed to evaluate the effect of leaf litter nutritional quality 
and the decomposition stage on the colonization and activity of bacteria and aquatic 
hyphomycetes with litter bags, using three plants species with different physical and 
chemical characteristics.Aquatic hyphomycetes contribution’s was higher in the initial 
stages of processing, being progressively replaced by bacteria in the final stages.Both 
bacterial and aquatic hyphomycetes abundance and activity were higher for the more 
palatable leaf litter, which culminated in the higher decomposition rates for the same plant 
species. We can conclude that the leaf litter nutritional quality directly affects the microbial 
communities and, consequently, the decomposition rates. Small changes in riparian 
vegetation can potentially affect the ecosystem functioning, threatening aquatic biodiversity 
and water quality. 
 
Keywords:aquatic hyphomycetes; bacteria; ecosystem functioning; riparian vegetation. 
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3. 1 INTRODUÇÃO 

Os fatores que controlam o funcionamento e a produtividade de ambientes aquáticos 

tem se tornado tema central em estudos ecológicos. Riachos de cabeceira heterotróficos 

representam sistemas modelo para o entendimento destes fatores, devido às fortes 

interações e dependência do ambiente terrestre adjacente (Lamberti et al., 2010; Lisboa et 

al., 2015). O processamento e transformação da matéria orgânica particulada grossa 

(MOPG – especialmente folhas) em particulada fina (MOPF), constitui a principal fonte de 

energia para as teias alimentares nesses ambientes (Wallace et al., 1997; Gessner et al., 

2010; Fiori et al., 2016), sendo este processo influenciado por uma série de características 

dos riachos que, em contrapartida, são afetadas pelas condições das bacias de drenagem 

circundantes (Emilson et al., 2017). Modificações na composição de espécies da vegetação 

ripária, tais como invasões biológicas ou substituições induzidas (i.e., derrubada de 

florestas nativas para cultivo de espécies de interesse comercial e/ou estabelecimento de 

assentamentos urbanos), estão entre impactos recorrentes inflingidos às florestas ripárias de 

outras regiões do planeta (Trumbore et al., 2015; Prävälie, 2018). Estas modificações 

afetam, principalmente, a quantidade e qualidade da matéria orgânica que atinge os riachos, 

devido a diferenças químicas, físicas e/ou fenológicas das diversas espécies de plantas que 

compõem a matriz vegetativa (Tank et al., 2010; Kominoski et al., 2013; Kuglerová et al., 

2017). Uma vez que os organismos aquáticos são diretamente influenciados pelas 

características dos substratos, é crucial compreender as relações entre a qualidade 

nutricional do detrito e os decompositores, principalmente em um cenário de constantes 

perturbações. Tais interações podem determinar a colonização, atividade e estrutura das 

comunidades decompositoras e, consequentemente, a ciclagem de nutrientes e o 

funcionamento ecossistêmico (Hladyzet al., 2009; Ferreira et al., 2015a; Gomes et al., 

2016).  

 Invertebrados fragmentadores são convencionalmente considerados como os 

principais responsáveis pela decomposição da matéria orgânica em riachos de cabeceira, 

dada sua capacidade em fragmentar grandes porções do detrito (Encalada et al., 2010; Tank 

et al., 2010). Porém, estudos prévios têm relatado reduzida abundância desse grupo 

funcional em ambientes tropicais (Boyero et al., 2012b; Martins et al., 2015), onde muitas 

vezes prevalece a decomposição microbiana desempenhada por bactérias e hifomicetos 
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aquáticos (Li et al., 2009; Boyero et al.; 2012b; Bruder et al., 2014; Handa et al., 2014; 

Alvim et al., 2015; Tenkiano et al., 2017). Assim como os invertebrados fragmentadores, os 

microrganismos também são favorecidos em substratos de elevada qualidade nutricional. 

Um maior suprimento de nitrogênio e fósforo, por exemplo, pode estimular o crescimento e 

a reprodução microbiana (García et al., 2012; Talbot et al., 2012; Roberts et al., 2016), 

enquanto a toxicidade conferida por elevadas concentrações de compostos fenólicos pode 

suprimir o desenvolvimento dos microrganismos (Constabel et al., 2014).  

 Hifomicetos aquáticos são frequentemente considerados o principal grupo de 

microrganismos decompositores, pois sua biomassa geralmente excede a bacteriana em 

experimentos de decomposição (Hieber & Gessner, 2002; Pascoal & Cássio, 2004; Duarte 

et al., 2010). Ainda, os fungos apresentariam menor demanda nutricional, dado o reduzido 

metabolismo basal (Danger et al., 2016) e maior produção e diversidade de enzimas 

degradativas do que as bactérias (Romaní et al., 2006; Güsewell& Geesner, 2009), 

conferindo-lhes maior capacidade decompositora. Por outro lado, algumas evidências 

sugerem que as bactérias também seriam capazes de degradar e/ou catabolizar lignina e 

sub-produtos do metabolismo fúngico (Bugg et al., 2011; Bani et al., 2018), além de 

suprimir ou mesmo favorecer a atividade fúngica devido a produtos de seu próprio 

metabolismo (Gulis & Suberkropp, 2003a; Mille-Lindblom & Tranvik, 2003), indicando 

que este grupo não deveria ser negligenciado em estudos de decomposição. 

Devido a característica de produzirem hifas filamentosas, que penetram o 

parênquima foliar facilitando sua degradação (Baldy et al., 1995; Baschien et al., 2009), os 

hifomicetos aquáticos predominariam nos estágios iniciais da decomposição, mesmo em 

elevadas concentrações de compostos refratários. Por outro lado, as bactérias, que 

permanecem superficialmente aderidas ao substrato (Baldy et al., 1995), prevaleceriam nos 

estágios finais, se beneficiando das modificações na matriz foliar e de compostos liberados 

pelo metabolismo fúngico (Allan, 1995; Baschien et al., 2009; Duarte et al., 2010; Artigas 

et al., 2011). Assim, informações a respeito das comunidades microbianas e suas 

atribuições no processamento da matéria orgânica em ambientes aquáticos permanecem 

inconclusivas, dificultando nossa capacidade de compreensão sobre o funcionamento e 

dinâmica desses ambientes (Emilson et al., 2017).  
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Sendo assim, considerando que a decomposição microbiana é resultado da ação 

combinada de fungos e bactérias, é importante elucidar a contribuição relativa dos grupos 

envolvidos, as interações entre eles durante o processamento, bem como os fatores que 

controlam e afetam suas atividades. Esclarecer as relações entre as características do 

substrato e a atividade e estrutura das comunidades microbianas, por exemplo, tem se 

tornado cada vez mais relevante, no que diz respeito ao entendimento de como impactos 

recentes tem afetado as teias alimentares e o funcionamento de ecossistemas aquáticos. 

Desta forma, o objetivo deste estudo foi avaliar como a qualidade nutricional do detrito 

afeta a colonização e atividade microbiana, bem como investigar as dinâmicas das 

comunidades de bactérias e hifomicetos aquáticos, durante os diferentes estágios da 

decomposição em riachos de cabeceira. Acredita-se que a qualidade nutricional do detrito 

determina a colonização, atividade e estrutura das comunidades microbianas e, 

consequentemente, as taxas de decomposição. Para tanto, testou-se as seguintes hipóteses: 

1) a colonização e atividade de bactérias e hifomicetos aquáticos e, consequentemente as 

taxas de decomposição, serão maiores quanto maior a qualidade nutricional do detrito e, 2) 

a colonização e atividade dos hifomicetos aquáticos serão maiores nos estágios iniciais do 

processamento, e a estrutura das comunidades será afetada pelo estágio de decomposição; 

enquanto a colonização por bactérias será progressivamente maior nos estágios finais. 

 

3.2 MÉTODOS 

 

3.2.1 Área de estudo 

 

O experimento de decomposição foi executado em três riachos de 1ª ordem 

(Strahler, 1957) localizados na região Sul do Brasil (22º 43' 05"S/52º 25' 15"W; 22º 46' 

08"S/52º 26' 42"W; 22º 36’ 09’’S/52º 52’ 54’’W)(Fig. 1). Os riachos pertencem a 

Formação Arenito Caiuá, delimitada por rochas sedimentares (Fermandes et al., 2015) e 

estão inseridos no bioma Mata Atlântica, unidade fitogeográfica Floresta Estacional Semi-

Decidual (Campos et al., 2000). O clima da região é do tipo Cfa com verões quentes de 

acordo com classificação de Köppen, com média anual de temperatura entre 20 e 22ºC e 

precipitação anual média entre 1300 e 1600 mm (Alvares et al., 2013). A escolha dos 
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riachos baseou-se nas condições de preservação das bacias de drenagem, sendo 

selecionados os que apresentaram mais de 50% de cobertura vegetal, com o objetivo de 

reduzir os efeitos adicionais de impactos antrópicos comuns na região, como agricultura e 

pecuária.  

 

 

Fig. 1 Localização da área de estudo e dos riachos utilizados no experimento de 

decomposição (pontos 1, 2 e 3) na região Noroeste do Paraná, Brasil. 

 

3.2.2 Caracterização dos riachos 

 

Para caracterização limnológica dos ambientes, na instalação do experimento e 

durante todas as amostragens, foram tomadas as seguintes medidas: temperatura da água 

(°C), concentração de oxigênio dissolvido (% e mg/L), pH, condutividade elétrica (μs/cm) e 

turbidez (NTU) (n = 15 por variável), com auxílio de termômetro analógico, oxímetro 

digital portátil (YSI® 550A), potenciômetros digitais portáteis (Digimed®) e turbidímetro 

digital portátil (LaMote®), respectivamente. Para a caracterização física, determinou-se a 

profundidade (cm), largura do canal (m) e velocidade (m/s) com auxílio de trena e 

fluxômetro (General Oceanics) (n = 15 por variável). Para avaliar a composição química da 
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água, aproximadamente 1 litro de água de cada riacho foi coletada em garrafas 

esterilizadas, mantidas resfriadas, filtradas em filtros de fibra de vidro (47 mm de diâmetro, 

1.2 µm de poro; Whatman GF/C) e analisadas quanto aos nutrientes totais (fósforo e 

nitrogênio) e dissolvidos (ortofosfato – PO4
3-

, nitrato – NO3
- e amônia – NH4

+) (n = 5 por 

variável). 

 

3.2.3 Seleção e caracterização dos detritos 

  

Para o experimento de decomposição foram selecionadas as espécies Cariniana 

estrellensis(Raddi) Kuntze, Sloanea guianensis (Aubl.) Benth.e Nectandra cuspidata Nees 

& Mart. As três espécies são características da zona ripária da região de estudo, 

apresentando elevada abundância e relevante contribuição de folhas para os corpos 

aquáticos (Campos et al., 2000; Souza et al., 2009). Folhas senescentes das três espécies 

foram coletadas mensalmente no período entre abril-julho de 2016, com auxílio de litter 

trapsancoradas às árvores (2 m x 2 m; 1 cm de abertura). As folhas foram secas a 

temperatura ambiente e armazenadas até posterior utilização. Para caracterização das 

propriedades físicas e químicas, subamostras de folhas (n = 3 por espécie) foram maceradas 

e retidas em tela de 0,5 mm (Retsch MM 400, Haan, Alemanha). Foram determinadas as 

concentrações de  carbono (C) e nitrogênio (N) (IRMS Thermo Delta V advantage, Flash 

EA-1112 series;Thermo Fisher Scientifc Inc., Waltham, MA, EUA), fósforo (P) (APHA, 

1995), polifenois totais e taninos (Graça et al., 2005) e lignina (Goering & Van Soest, 

1970). Os resultados foram expressos em percentual de massa seca (% MS). As medidas de 

dureza foliar foram obtidas para cada cinco folhas de cada espécie (5 medidas x 5 folhas, n 

= 25 medidas por espécie) com auxílio de texturômetro (TA.XT Plus, Stable Micro 

Systems, Vieena Court, Reino Unido), com resultados expressos como a massa (g) 

necessária para forçar uma agulha de ferro (7 mm2 de superfície de contato) através da 

superfície foliar.  
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3.2.4 Procedimento experimental 

 

 O experimento de decomposição foi executado entre março e maio de 2017, com 

auxílio de litter bags de abertura de malha 0,5 mm (20 x 15 cm; Fig. 2), os quais evitam a 

entrada de grande parte dos invertebrados, permitindo o completo desenvolvimento e 

avaliação da comunidade microbiana (bactérias e hifomicetos aquáticos). Os litter bags 

foram preenchidos com 3 ± 0,1 g de cada espécie, ancorados aos riachos e retirados 

aleatoriamente após 7, 15, 30, 45 e 60 dias de submersão (3 litterbags por espécie x 3 

espécies x 3 riachos x 5 tempos de retirada = 135 litterbags ao todo). Foram 

confeccionados litterbags extras (três por tratamento) para correção das perdas por 

transporte e manipulação. Estes litter bags extras foram levadosaté o local do experimento 

e submersos por aproximadamente 10 minutos, retornados ao laboratório e processados 

como os demais. O peso seco dos fragmentos perdidos destas folhas durante o transporte e 

manipulação foi registrado e utilizado como fator de correção para todas as amostras.  

Após cada período de retirada, os litter bagsforam acondicionados individualmente 

em sacos plásticos e tr ansportados ao laboratório em caixas térmicas com gelo. As amostras 

permaneceram resfriadas a aproximadamente 4ºC até processamento final.Em laboratório 

as folhas de cada litterbag foramlavadas com água destilada sobreuma peneira 

granulométrica (250 μm), para remoção de material fracamente aderido e, posteriormente, 

procedeu-se a retirada de três conjuntos de cinco discos foliares (10 mm de diâmetro) de 

cada amostra. Um dos conjuntos de discos foi utilizado para obtenção da Massa Seca Livre 

de Cinzas (MSLC). Para isso, estes discos foram secos (60 ºC, 48 h), pesados em balança 

de precisão, calcinados em mufla (500 ºC, 4 h) e novamente pesados paraobtenção do peso 

das cinzas. A MSLC foi considerada como o peso seco dos discos excluído o peso das 

cinzas, e o valor final foi utilizado como fator de correção do peso de cinzas para cada 

litterbag. Os dois conjuntos de cinco discos foliares excedentes foram utilizados para 

estimar a abundância bacteriana e para indução da produção de esporos pelos hifomicetos 

aquáticos.  

 Após retirada de todos os discos, o material restante das folhas foi seco (60 ºC, 48 

h) e pesado. Os discos utilizados para obtenção da abundância bacteriana e para produção 

de esporos pelos hifomicetos aquáticos também foram secos (60 ºC, 48 h) e pesados após o 
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final dos procedimentos, e o peso seco dos discos foi somado ao peso seco restante das 

folhas. A massa seca final de cada litterbag foi obtida pela diferença entre a massaseca 

inicial e a final, e os resultados foram expressos em percentual (%) de massa seca 

remanescente. 

 

Fig. 2Litter bagde abertura de malha 0,5 mm (20 x 15 cm) utilizado no experimento de 

decomposição.  

 

3.2.5 Abundância bacteriana 

 

 Os discos foliares foram prontamente armazenados em 5 ml de formol 4%, até 

utilização. No momento das análises, as amostras foram sonicadas por aproximadamente 1 

minuto (40 W, 40 KHz, Eco-sonics, Unique, Brasil) para separação das bactérias da 

superfície dos discos foliares. A abundância bacteriana foi estimada em citômetro de fluxo 

(FACSCalibur), após coloração de 400 µl de amostra com 2µl de SYTO-13 (Molecular 

Probes; 2.5 µmol L-1 de concentração final). As bactérias foram detectadas plotando a 

dispersão lateral (SSC) contra a FL1 (fluorescência verde) e os dados foram processados 

com auxílio do software FlowJo versão 10. A abundância bacteriana foi expressa como 

número de células/mg de MS de folha.  
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3.2.6 Esporulação pelos hifomicetos aquáticos 

 

Os discos foliares para indução da produção de esporos foram incubados em 

erlenmeyers de 100 ml preenchidos com 40 ml de água destilada. Os erlenmeyers foram 

dispostos em agitadores orbitais (~100 rpm) por 48 h a aproximadamente 20 °C. Ao final 

do processo a suspensão de esporos foi transferida para tubos Falcon (50 ml), fixadas com 2 

ml de formol 37% e armazenadas até posterior utilização. No momento da filtração, foram 

adicionados 200 µl de Triton X-100 (0,5%) e a amostra foi agitada com auxílio de barras 

magnéticas, para garantir a distribuição uniforme dos esporos. Por fim, uma alíquota (~10 

ml) da suspensão foi retida em filtros de nitrato de celulose (25 mm de diâmetro, 5 µm de 

poro; Millipore SMWP, Millipore Corporation). Os filtros foram corados com corante azul 

de algodão 0,05% em ácido lático 60% e os esporos foram contados e identificados em 

microscópio (Nikon ECLIPSE E200, 400x), de acordo com (Graça et al., 2005; Fiuza et al., 

2017). As taxas de esporulação foram expressas em número de esporos liberados/mg de MS 

de folha/dia. 

 

3.2.7 Análise de dados 

 

Para avaliar se as características foliares diferiam entre as espécies de plantas 

selecionadas, os valores de C, N, P, C:N, C:P, polifenois, taninos, lignina, dureza foliar e 

lignina:N foram comparados entre as espécies por meio de ANOVA unifatorial, com teste a 

posteriori de Tukey para comparações múltiplas.   

A fração de massa seca remanescente (log-transformada) ao longo do tempo foi 

comparada entre os tratamentos por meio de ANCOVA (espécie de planta como fator 

categórico e o tempo como covariável), seguidos pelo teste de Tukey para comparações 

múltiplas. As taxas de processamento foliar (k/dia-1) foram calculadas para cada espécie por 

meio de regressões lineares entre a fração de massa seca remanescente (log-transformada) e 

o tempo do experimento (modelo exponencial negativo), com intercepto fixado na origem 

(a = 0), de acordo com a equação: 

Mt = M0 * e-kt 
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Onde Mt = massa (mg) no tempo t (dias), M0 = massa (mg) inicial, e = base do logaritmo 

Neperiano. 

 

A abundância bacteriana (log-transformada) e as taxas de esporulação (log-

transformada) dos hifomicetos aquáticos foram comparadas entre as espécies de plantas 

com auxílio de ANOVA bifatorial (espécie de planta e tempo como fatores categóricos), 

seguidos de teste posteriori de Tukey para comparações múltiplas. Para verificar se a 

estrutura das comunidades de hifomicetos aquáticos diferiam entre as espécies de plantas 

foi aplicada PERMANOVA (Anderson, 2001; McArdle & Anderson, 2001), utilizando 

matriz de dissimilaridade de Bray-Curtis, baseadas na taxa de esporulação específica dos 

hifomicetos (padronizados em log(x+1)). A mesma análise foi executada para verificar o 

efeito do estágio de decomposição (tempo de submersão) sobre a estrutura das 

comunidades de hifomicetos aquáticos. Neste caso, a PERMANOVA foi aplicada 

separadamente dentro de cada espécie de planta utilizada, considerando as diferenças entre 

os cinco tempos de submersão do experimento de decomposição. Teste par-a-par posterior 

foi utilizado quando detectadas diferenças significativas na PERMANOVA. 

 Previamente as análises, foram investigadas a normalidade (teste de Shapiro-Wilk) 

e homocedasticidade (teste de Levene). As ANOVA’s uni e bifatorial e ANCOVA foram 

conduzidas no STATISTICA 7.0®, enquanto a PERMANOVA no programa R (R 

Developmental Core Team, 2018), assumindo nível de significância de p < 0,05. 

 

3.3 RESULTADOS 

 

3.3.1Caracterização dos riachos 

 

Durante todo o experimento a água apresentou temperatura acima de 20ºC, 

condutividade relativamente baixa, concentrações elevadas de oxigênio e pH variando de 

neutro a levemente ácido (Tabela 1). As concentrações de nutrientes variaram de valores 

muito baixos a moderados, com exceção de nitrogênio total e nitrato no riacho 2, que foi 
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caracterizado por concentrações elevadas, se comparado a outros riachos da região de 

estudo (Tabela 1). 

 

Tabela 1. Caracterização dos riachos utilizados durante o experimento de decomposição 

(março-maio de 2017). Valores correspondem a média ± erro padrão. n.d. = não detectável. 

Variáveis Riacho 1 Riacho 2 Riacho 3 

Parâmetros físicos e químicos  

(n = 21)    

Temperatura (°C) 21,86±0,19 23,09± 0,18 23,29 ±0,18 

Oxigênio dissolvido (%) 76,16 ± 8,02 84,42 ± 9,87 73,41 ± 8,03 

Oxigênio dissolvido (mg/L) 6,71± 0,73 7,21 ± 0,85 6,27 ± 0,70 

pH 6,58 ± 0,14 6,32 ± 0,17 5,97 ± 0,17 

Condutividade (µs/cm) 43,77 ± 3,04 43,56 ± 3,19 31,00 ± 2,91 

Velocidade (m/s) 0,35 ±0,03 0,42 ±0,04 0,31 ±0,04 

Largura (m) 2,57 ±0,10 2,20 ±0,10 1,35 ±0,07 

Profundidade (cm) 19,73 ±1,76 17,59 ± 0,90 13,83 ±1,17 

    

Nutrientes (n = 7)    

P total (mg/L-1) 0,062 ±0,004 0,016 ± 0,000 0,013 ±0,001 

Ortofosfato (mg/L-1) 0,050 ±0,003 0,015 ±0,001 0,009 ±0,001 

N total (mg/L-1) 1,231 ±0,115 2,263 ±0,280 1,036 ±0,113 

Nitrato (mg/L-1) 0,344 ±0,072 2,163 ±0,109 0,264 ±0,051 

Amônia (mg/L-1) 0,011 ±0,005 n.d. 0,010 ±0,002 

 

3.3.2Caracterização física e química dos detritos 

 

 Com exceção dos valores de P, C:N e C:P, as demais variáveis diferiram 

significativamente entre as espécies de plantas (p< 0,05; Tabela 2). Cariniana estrellensis 

foi caracterizada pelos maiores valores de N, polifenois, taninos e dureza, porém menor 

razão lingnina:N. Sloanea guianensis apresentou as menores concentrações de C, N e 
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polifenois, enquanto N. cuspidata foi caracterizada pelos maiores valores de C, lignina e 

razão lignina:N, apesar dos menores valores de dureza foliar e taninos (Tabela 2). 

 

Tabela 2. Caracterização física e química (média ± erro padrão, n = 3) das folhas 

senescentes das espécies de plantas utilizadas no experimento de decomposição (março-

maio de 2017). MS = massa seca. Valores em negrito indicam diferenças significativas. 

Letras diferentes indicam diferenças significativas entre as espécies. Comparações entre as 

espécies foram feitas com ANOVA unifatorial. 

Característica foliar C. estrelensis N. cuspidata S. guianenssis p 

Carbono (% MS) 50,30 ± 0,38a 50,91 ± 0,18a 43,18 ± 0,28b <0,001 

Nitrogênio (% MS) 1,50 ± 0,04a 1,35 ± 0,08a 1,18 ± 0,05b 0,022 

Fósforo (% MS) 0,015 ± 0,002 0,014 ± 0,002 0,011 ± 0,001 0,304 

Carbono:nitrogênio (molar) 39,19 ± 1,31 44,28 ± 2,48 42,74 ± 2,03 0,260 

Carbono:fósforo (molar) 8401 ± 902 9647 ± 1755 9760 ± 764 0,699 

Polifenois (% MS) 5,08 ± 0,79a 3,49 ± 0,09a 1,94 ± 0,08b 0,019 

Taninos (% MS) 1,16 ± 0,02a 0,93 ± 0,01b 1,10 ± 0,02b <0,001 

Lignina (% MS) 40,29 ± 0,37a 53,38 ± 1,88b 40,08 ± 0,64a <0,001 

Dureza foliar (g) 503,81 ± 78,41a 180,81 ± 27,56b 328,47 ± 32,37ab 0,003 

Lignina:nitrogênio (molar) 26,90 ± 0,77a 39,88± 3,22b 33,96 ± 1,15ab 0,011 

 

3.3.3 Decomposição da matéria orgânica 

 

 As taxas de decomposição seguiram o seguinte gradiente: C. estrellensis 

(0,0132/dia-1) >S. guianensis (0,0044/dia-1) >N. cuspidata (0,0036/dia-1), sendo 

significativamente maiores para C. estrellensis (ANCOVA, p< 0,001; Tabela 3).  
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Tabela 3. Taxas de decomposição (k/dia-1) associadas as espécies de plantas utilizadas 

durante experimento de decomposição por 60 dias (março-maio de 2017). R2 = coeficiente 

de determinação da regressão. Letras diferentes indicam diferenças significativas 

(ANCOVA, seguida de teste de Tukey, p < 0,05). 

Espécies k (dia-1) Erro padrão R2 ANCOVA 

C. estrellensis 0,0132 0,0008 0,80 a 

N. cuspidata 0,0036 0,0003 0,70 b 

S. guianensis 0,0044 0,0003 0,84 b 

 

 A perda de massa foi reduzida nos primeiros 30 dias de submersão, após o qual 

decresceu exponencialmente para C. estrellensis, que atingiu 47% de massa remanescente 

ao final do experimento. Para N. cuspidata e S. guianensis a perda de massa foi menos 

acentuada e seguiu padrão semelhante entre as espécies, atingindo 79% e 74% aos 60 dias 

de submersão, respectivamente (Fig. 3). 

 

 

Fig. 3 Massa seca remanescente (%) associada as espécies de plantas utilizadas durante 

experimento de decomposição por 60 dias (março-maio de 2017). Valores representam a 

média ± erro padrão (n = 9).  
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3.3.4Bactérias 

 

 A abundância bacteriana variou de 18.302 – 80.992 células/mg de MS de folha 

entre os tratamentos. A abundância bacteriana média para C. estrellensis foi de 54.122 

células/mg de MS de folha, que representou uma diferença marginalmente significativa em 

relação as outras duas espécies (ANOVA bifatorial, p = 0,056), que apresentaram médias 

semelhantes de 40.671 células/mg de MS de folha para N. cuspidata e 44.067 células/mg de 

MS de folha para S. guianensis (Fig. 4; Tabela 4). A abundância bacteriana também diferiu 

ao longo do tempo, sendo significativamente maior no início do processamento (dia 7) 

(ANOVA bifatorial, p< 0,001; Tabela 4), após o qual decresceu para todas as espécies e 

permaneceu estável até o término do experimento (Fig. 4). Não foi observada diferença 

significativa na interação entre a espécie de detrito e o tempo (ANOVA bifatorial, p = 0, 

203; Tabela 4). 

 

Fig. 4 Abundância bacteriana (células/mg de MS de folha) associada as espécies de plantas 

utilizadas durante experimento de decomposição por 60 dias (março-maio de 2017). 

Valores representam a média ± erro padrão (n = 9). Letras diferentes indicam diferenças 

significativas entre os tempos. 
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Tabela 4. Resultados da ANOVA bifatorial executadapara abundância bacteriana (log-

transformada) associada as espécies de plantas utilizadas durante experimento de 

decomposição por 60 dias (março-maio de 2017).Valores em negrito indicam diferenças 

significativas. GL = grau de liberdade 

Efeito GL F P 

Intercepto 1 21429,10 <0,001 

Espécie 2 2,97 0,056 

Tempo 4 6,14 <0,001 

Espécie*Tempo 8 1,41 0,203 

Erro 96   

 

 

3.3.5Hifomicetos aquáticos 

 

 As taxas de esporulação variaram de 18 a 2565 esporos por mg de MS de folha/dia e 

assim como a abundância bacteriana, a maior média foi observada para C. estrellensis 

(1148 esporos por mg de MS de folha/dia), o que representou diferença significativa em 

relação as outras duas espécies (ANOVA bifatorial, p< 0,001; Tabela 5). Porém, ao 

contrário do observado para abundância bacteriana, a segunda maior taxa de esporulação 

média ocorreu em N. cuspidata (469 esporos por mg de MS de folha/dia), seguida de S. 

guianensis (127 esporos por mg de MS de folha/dia) (Fig. 5). As taxas de esporulação 

também foram afetadas pelo tempo de submersão (ANOVA bifatorial, p< 0,001; Tabela 5), 

com valores significativamente maiores para os tempos iniciais do processamento (dias 7, 

15 e 30) (teste de Tukey, p< 0,001) (Fig. 5). Não foi verificada interação significativa entre 

a espécie de planta e o tempo de submersão (ANOVA bifatorial, p = 0,565; Tabela 5).   
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Fig. 5 Taxa de esporulação (nº de esporos por mg MS folha/dia) dos hifomicetos aquáticos 

associados as espécies de plantas utilizadas durante experimento de decomposição por 60 

dias (março-maio de 2017). Valores representam a média ± erro padrão (n = 9). Letras 

diferentes indicam diferenças significativas entre os tempos. 

 

Tabela 5. Resultados da ANOVA bifatorial executadapara as taxas de esporulação dos 

hifomicetos aquáticos (log-transformada) associados as espécies de plantas utilizadas 

durante experimento de decomposição por 60 dias (março-maio de 2017).Valores em 

negrito indicam diferenças significativas. GL = grau de liberdade 

Efeito GL F P 

Intercepto 1 1526,79 <0,001 

Espécie 2 9,84 <0,001 

Tempo 4 22,74 <0,001 

Espécie*Tempo 8 0,85 0,565 

Erro 114   
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As comunidades de hifomicetos aquáticos foram caracterizadas pelas espécies 

Lunulospora curvula Ingold, Anguillospora longissima (Sacc. & P. Syd.) Ingold e Heliscus 

submersus HJ. Huds., que juntas representaram aproximadamente 90% das taxas de 

esporulação considerando todas as três espécies de plantas (Fig. 6; Tabela 6). Lunulospora 

curvula dominou a comunidade em N. cuspidata (média de 71% da contribuição relativa), 

enquanto C. estrellensis foi caracterizada pela distribuição mais uniforme das espécies, 

sendo o único detrito a apresentar contribuição significativa de Triscelophorus acuminatus 

(cerca de 9%) e Triscelophorus monospurus (cerca de 13%) nos estágios finais do 

processamento (Fig. 6; Tabela 6). 

A estrutura das comunidades de hifomicetos aquáticos diferiu significativamente 

entre as espécies de plantas utilizadas (PERMANOVA, p = 0,001; Tabela 7), sendo esta 

diferença constatada entre todos os pares avaliados (teste par-a-par posteriori, 0,001 <p< 

0,003; Tabela 7). A estrutura das comunidades também diferiu significativamente entre os 

tempos de submersão dentro de cada espécie (PERMANOVA, p = 0,001 para C. 

estrellensis e S. guianensis; p = 0,005 para N. cuspidata;Tabela 8). De maneira geral, para 

C. estrellensis as comunidades diferiram entre si entre todos os tempos de submersão (teste 

par-a-par posteriori, 0,001 <p< 0,029). Por outro lado, para N. cuspidata e S. guianensis foi 

possível diferenciar uma comunidade característica dos tempos iniciais (T7 e T15) 

dominada por L. curcula e H. submersus, daquelas dos tempos intermediário e finais da 

decomposição, caracterizadas pela maior dominância de L. curvula e A. longissima (T30, 

T45 e T60) (teste par-a-par posteriori, 0,013 <p< 0,038 para N. cuspidata; 0,001 <p< 0,030 

para S. guianensis)(Fig. 6). 
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Fig. 6 Contribuição relativa (%) dos hifomicetos aquáticos (baseado nas taxas de 

esporulação) associados as espécies de plantas utilizadas durante experimento de 

decomposição por 60 dias (março-maio de 2017). Outros: espécies que contribuiram com 

menos de 5% para a produção total de esporos.  
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Tabela6. Contribuição relativa (%) dos hifomicetos aquáticos (baseado nas taxas de esporulação) associados as espécies de plantas 

utilizadas durante experimento de decomposição por 60 dias (março-maio de 2017). *Espécies em negrito representam as que mais 

contribuíram com a produção total de esporos.  

Espécies 

C. estrellensis N. cuspidata S. guianensis 

7 15 30 45 60 7 15 30 45 60 7 15 30 45 60 

Anguillospora crassa  0,04            

Anguillospora longuissima 8,24 12,77 14,31 11,21 6,43 1,06 2,65 9,51 9,92 4,33 14,10 12,57 31,43 51,19 26,46 

Heliscus submersus 44,37 8,50 3,83 7,29 0,33 42,97 13,61 15,64 5,74 4,63 31,63 9,74 4,00 4,51 6,94 

Lunulospora curvula 37,44 70,55 66,05 58,82 29,98 36,52 83,62 73,69 82,35 84,07 52,21 70,84 56,62 35,18 56,81 

Sporidesmium verrucisporum 0,16     0,05     0,69   

Taeniolella alta 4,08    19,33     0,11     

Triscelophorus acuminatus 5,37 7,13 11,89 3,44 18,83 0,08  1,11 5,29 0,02 0,78 3,04 4,76 

Triscelophorus monosporus  0,82 3,71 19,24 44,43   0,39 0,72 1,68  1,11 0,16 3,25 4,07 

Espécie não-identificada 0,34 0,18 0,21    0,12 0,78 0,15  1,23 5,73 7,01 2,83 0,95 
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Tabela 7. Resultados da PERMANOVA executada para avaliar a estrutura da comunidade dos 

hifomicetos aquáticos (baseado nas taxas de esporulação) associados as espécies de plantas 

utilizadas durante experimento de decomposição por 60 dias (março-maio de 2017).Valores em 

negrito indicam diferenças significativas. GL = grau de liberdade  

Efeito GL F p 

Tratamento 2 8,43 0,001 

Resíduos 126   

Total 128   

    

Testes par-a-par    

C. estrellensisxN. cuspidata 1 3,80 0,003 

Resíduos 84   

Total 85   

    

C. estrellensisxS. guianensis 1 7,75 0,001 

Resíduos 85   

Total 86   

    

S. guianensis x N. cuspidata 1 6,23 0,001 

Resíduos 83   

Total 84   
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Tabela 8. Resultados da PERMANOVA executada para avaliar a estrutura da comunidade dos 

hifomicetos aquáticos (baseado nas taxas de esporulação) entre os tempos de submersão dentro 

de cada espécie de planta utilizada durante experimento de decomposição por 60 dias (março-

maio de 2017).Valores em negrito indicam diferenças significativas. GL = grau de liberdade  

Efeito GL F P 

C. estrellensis    

Tempos de submersão 4 3,04 0,001 

Resíduos 39   

Total 43   

    

N. cuspidata    

Tempos de submersão 4 2,44 0,005 

Resíduos 37   

Total 41   

    

S. guianensis    

Tempos de submersão 4 3,29 0,001 

Resíduos 38   

Total 42   

 

3.4 DISCUSSÃO 

 

A análise dos resultados suporta a premissa de que a qualidade nutricional influencia a 

atividade dos microrganismos e, consequentemente, as taxas de decomposição. Através de 

experimentos com comunidades naturais foi possível demonstrar como a atividade microbiana 

varia ao longo do processamento, as interações entre grupos e a influência das características do 

substrato sobre a estrutura das comunidades. As relações entre a qualidade do detrito e a atuação 

de invertebrados fragmentadores, são relativamente bem estabelecidas na literatura (Gonçalves et 

al., 2017; Arias-Real et al., 2018; Rezende et al., 2018). Entretanto, pouco se sabe sobre o 
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compartimento microbiano, principalmente em ambientes tropicais, onde experimentos com 

bactérias e hifomicetos aquáticos ainda são escassos (Findlay, 2010; Graça et al., 2016). 

Entre os diferentes detritos utilizados, observou-se que, apesar dos elevados valores de 

dureza, C. estrellensis também foi o detrito caracterizado pelas maiores concentrações de 

nutrientes (nitrogênio e fósforo) e a menor razão lignina:N e C:N. Tais características tem sido 

indicadas como determinantes das taxas de decomposição, por favorecerem diretamente a 

abundância e atividade dos microrganismos, acelerando consequentemente a perda de peso dos 

detritos mais palatáveis (Graça et al., 2015; Djukic et al., 2018; López-Rojo et al., 2018; Rezende 

et al., 2018). Dessa forma, a reduzida qualidade nutricional em N. cuspidata e S. guianenssis 

parece ter imposto dificuldades a atuação dos microrganismos nestes substratos, uma vez que 

possibilitou a colonização, mas afetou negativamente a atividade, pois os hifomicetos aquáticos, 

por exemplo, encontraram condições menos favoráveis a reprodução (considerando a formação e 

liberação de esporos). Como predito, a colonização e atividade dos microrganismos e, 

consequentemente, as taxas de decomposição foram maiores para o detrito considerado mais 

palatável, permitindo a confirmação da primeira hipótese do trabalho.  

Os padrões de colonização ao longo do tempo seguiram o predito na segunda hipótese 

apenas para os hifomicetos aquáticos, que, de fato, exibiram as maiores taxas de esporulação nos 

tempos iniciais e intermediário do experimento (T7, T15 e T30). Entretanto, ao contrário do 

predito, além de exibir os maiores valores no primeiro tempo de retirada (T7), a abundância 

bacteriana decresceu e permaneceu relativamente estável até o final do experimento. Em 

comparação aos hifomicetos aquáticos, dados de literatura indicam que as bactérias apresentam 

altas taxas metabólicas, requerimento nutricional menor e tempo de geração curto(Prosser et 

al.,2007; Güsewell&Gessner, 2009;Attermeyeret al., 2013; Danger et al., 2016), o que confere o 

acúmulo de elevada biomassa em curto período de tempo, corroborando os valores de abundância 

registrados para T7 (Barton & Northup, 2011).  Com o decorrer do processamento os grupos são 

selecionados, com decréscimo da abundância em direção aos tempos intermediário e final, 

permanecendo aqueles adaptados em utilizar o substrato foliar para seu desenvolvimento. Por sua 

vez, as maiores taxas de esporulação verificadas para os hifomicetos aquáticos nos tempos 

iniciais, estão de acordo com o registrado por diversos autores em experimentos de decomposição 

(Ferreira et al., 2015b; Ferreira & Graça, 2016; Krevš et al., 2017; Jabiol et al., 2018), resultado 

diretamente associado às características dos substratos no início do processamento. Nesta fase, 
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independente da qualidade geral do detrito, as folhas ainda apresentam quantidades significativas 

de nutrientes e moléculas de fácil absorção (i.e., nitrogênio, fósforo e açúcares simples), 

essenciais ao desenvolvimento e reprodução dos fungos, pois favorecem a formação e liberação 

de esporos (Ferreira & Chauvet, 2011a; Gulis & Suberkropp, 2003, 2004). Vale destacar ainda 

que as bactérias podem facilitar o estabelecimento dos fungos nas etapas iniciais, uma vez que, 

através do acúmulo de biomassa garantem suprimento de N e P para as comunidades fúngicas 

(Romaní et al.,2006; Frey-Klett et al.,2011). 

Apesar da tendência do aumento da concentração de substâncias recalcitrantes nas etapas 

finais do processamento, a manutenção das comunidades bacterianas pode ser garantida pelas 

interações com os hifomicetos aquáticos. As bactérias podem, por exemplo, ser beneficiadas pela 

liberação de sub-produtos do metabolismo fúngico ou de matéria finamente particulada e de fácil 

degradação, liberada após processamento do detrito (Allan, 1995; Gulis & Suberkropp, 2003b; 

Gaudes et al., 2009), bem como pelo próprio crescimento fúngico, umas vez que, as hifas podem 

atuar como condutoras das células bacterianas para os tecidos mais internos do parênquima foliar 

(Kohlmeier et al., 2005; Baschien et al., 2009). Diferente dos fungos, que penetram o parênquima 

foliar pela formação de hifas, as bactérias podem permanecer apenas superficialmente aderidas ao 

substrato, absorvendo nutrientes diretamente da coluna da água (Baldy et al., 1995; Baschien et 

al., 2009). Nos riachos investigados neste estudo, a concentração de nutrientes da água não 

parece ter sido fator limitante ao crescimento bacteriano, contribuindo para os valores de 

abundância observados nas fases finais do experimento. Baseado nisso, apesar das interações 

entre os grupos ao longo do processamento,  as bactérias e os hifomicetos aquáticos parecem 

ocupar nichos funcionalmente distintos durante o processamento da matéria orgânica, sendo os 

fungos colonizadores primários, responsáveis pelo processamento inicial de moléculas complexas 

e compostos estruturais, limitando a produção bacteriana neste estágio.  

 Além dos padrões de colonização observados, a estrutura das comunidades de hifomicetos 

aquáticos também foi alterada em função do estágio de decomposição. Este resultado está 

associado as modificações impostas aos detritos ao longo do tempo, que podem seletivamente 

estimular ou inibir alguns fungos, resultando em sucessão de espécies (Duarte et al., 2010). Uma 

vez que diferentes espécies de fungos podem apresentar distintos requerimentos nutricionais e até 

mesmo especificidade por certos substratos (Gulis, 2001; Danger et al., 2010; Brosed et al., 

2017), pressupõe-se que determinadas espécies costumam representar colonizadores primários, 
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característicos dos estágios iniciais do processamento, enquanto outras seriam colonizadoras 

tardias (Gessner et al., 1993; Nikolcheva et al., 2003; Duarte et al., 2010). Avaliar e compreender 

a dinâmica na abundância de determinadas espécies é relevante, a medida que modificações na 

estrutura das comunidades ou perda de espécies podem afetar diretamente o funcionamento 

ecossistêmico (Lecerf &Richardson, 2010; Yu & Lu, 2017; Cao et al., 2018). 

Por fim, é interessante destacar ainda que, apesar das quedas acentuadas nas taxas de 

esporulação pelos hifomicetos aquáticos nos estágios finais do processamento, foi a partir do T30 

que ocorreram as perdas de massa mais significativas para os três detritos. Considerando o uso da 

malha fina, que limita a entrada dos invertebrados e reduz o efeito da abrasão pelo fluxo da água, 

tal resultado reforça a importância da atividade decompositora das bactérias nas fases finais do 

processamento, advertindo para a reduzida relevância que se tem atribuído a este grupo nos 

estudos de decomposição em ambientes aquáticos.    

 

3.5 CONCLUSÃO 

 

 Por meio da análise dos resultados deste estudo conclui-se que a qualidade nutricional do 

detrito afeta diretamente as comunidades microbianas e, consequentemente, as taxas de 

decomposição. Dessa forma, pequenas alterações na estrutura e composição de espécies da 

vegetação ripária podem modificar a ciclagem de nutrientes e o funcionamento desses riachos, 

ameaçando a biodiversidade aquática e a qualidade da água. Foi possível evidenciar ainda que, 

bactérias e hifomicetos aquáticos apresentam complexas interações, além de desempenharem 

funções distintas no processamento da matéria orgânica. Enquanto os hifomicetos aquáticos 

apresentam maior atividade nas fases iniciais do processamento, as bactérias representam 

colonizadoras tardias e não devem ser negligenciadas nos estudos de decomposição em 

ambientes aquáticos. Sugere-se que estudos futuros dediquem maior atenção ao compartimento 

microbiano, em conjunto com medidas tradicionais que envolvem os invertebrados aquáticos, 

principalmente em ambientes tropicais, onde tais experimentos ainda são escassos.  
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4 CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 O uso de abordagens integrativas em estudos ecológicos tem se mostrado cada vez mais 

eficiente em avaliar os processos e o funcionamento ecossistêmico. As modificações nas  zonas 

ripárias vêm gerando diversos impactos negativos aos ecossistemas ao redor do planeta, que 

refletem, consequentemente, sobre a performance dos organismos e integridade dos corpos 

aquáticos. Dessa forma, ao associar respostas de organismos em diferentes níveis da teia trófica, a 

abordagem utilizada neste trabalho permitiu a identificação e melhor compreensão de parte destes 

impactos, visto pelas alterações na colonização e atividade dos decompositores e taxas de 

decomposição da matéria orgânica. 

 Foi possível verificar que os efeitos de uma espécie exótica sobre os ambientes aquáticos 

estão diretamente relacionados às características de suas folhas, além da sua abundância no 

ambiente. Isto indica que potenciais espécies invasoras devem ser avaliadas individualmente, 

considerando suas características intrínsecas. Tais avaliações permitirão a acurada identificação 

de espécies-alvo, aumentando a efetividade e reduzindo os custos de programas de manejo ou 

controle de exóticas. 

 Verificou-se ainda, a influência da qualidade nutricional do detrito sobre a atividade e 

estrutura das comunidades dos decompositores microbianos. Isso demonstra a importância de se 

considerar pequenas modificações na composição de espécies das zonas ripárias como agentes de 

alterações do funcionamento ecossistêmico. Estudos como este contribuem para a execução de 

medidas de reflorestamento, por exemplo, ao indicar a importância da manutenção de uma matriz 

vegetativa diversa, uma vez que diferentes organismos são adaptados a utilizarem diferentes 

recursos. Por fim, destaca-se a contribuição inicial deste trabalho em elucidar questões referentes 

ao compartimento microbiano, pouco estudado em regiões tropicais. Por meio da análise dos 

resultados obtidos para as comunidades de hifomicetos aquáticos e bactérias conclui-se que se faz 

necessário a inclusão destes grupos em estudos futuros, dada sua relevância para os processos e 

funcionamento ecossistêmico em ambientes tropicais. 
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APÊNDICE A - Tabela S1. Contribuição relativa (%) dos hifomicetos aquáticos(baseado nas taxas de esporulação) associados aos tratamentos com 

diferentes porcentagens de espécies de plantas nativa e exótica durante experimento de decomposição por 60 dias. Espécies em negrito representam as 

que mais contribuiram. AC = Anguillospora crassa, AL = Anguillospora longuissima, AP = Anguilospora pseudolonguissima, BT = Brachiosphaera 

tropicalis, CC = Campylospora chaetocladia, CA = Centrospora aquatica, CG = Condylospora gigantea, Cgra = Culicidospora gravida, EB = 

Ellisembia bambusae, FC = Flagellospora curvula, FP = Flagellospora penicillioides, Fcon = Fusariella concinna, HS = Heliscus submersus, IL = 

Isthmophragmospora laevispora, LU = Lunulospora curvula, MA = Mycocentrospora acerina, MF = Mycocentrospora filiformis, RI = 

Repetophragma inflatum, Sub = Subulispora sp,, SV = Sporidesmium verrucisporum, TA = Taeniolella alta, Tace = Thozetella acerosa, TC = 

Tricladium chaetocladium, Tacu = Triscelophorus acuminatus, TD = Triscelophorus  deficiens, Taqua = Tumularia aquatica, XA = Xylomyces 

aquaticus. S = riqueza (nº espécies/tratamento). 

Espécies 

100N 75N/25E 50N/50E 75E/25N 100E 

15 30 45 60 15 30 45 60 15 30 45 60 15 30 45 60 15 30 45 60 

AC 0,02    0,02    0,13    0,22    0,43    

AL 37,11 37,23 17,33 18,13 35,03 34,12 26,64 11,08 37,78 42,31 24,17 54,87 41,97 53,00 33,56 46,07 65,62 56,75 37,36 45,56 

AP 6,25    4,82    0,98   0,61 0,11   0,37 0,42   7,33 

BT 0,05    0,58    0,99   0,12        

CC          0,58  2,86  1,84 1,23   0,93 10,86  

CA  0,03                   

CG     0,02    1,39            

Cgra             0,07        

EB     0,23                

FC 12,50    2,00        1,10        
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Espécies 
100N 75N/25E 50N/50E 75E/25N 100E 

15 30 45 60 15 30 45 60 15 30 45 60 15 30 45 60 15 30 45 60 

FP     2,54                

Fcon         0,69    1,71        

HS 0,05 0,37  0,08 0,46 0,21  0,26 3,93 0,34   1,13 0,77 0,31  0,38 0,39  0,50 

IL 3,13    0,16        0,21    0,10    

LC 6,93 31,65 21,23 13,40 8,79 36,54 20,00 19,04 9,56 28,91 25,48 24,30 27,91 27,48 38,43 44,16 11,16 28,38 49,13 24,56 

MA     0,36                

MF 0,07    12,17    6,18    0,98    2,78    

RI     1,11    0,00    0,85        

Sub     0,17    0,00    0,03        

SV 0,25 4,89 27,39 2,38  1,21 7,19 16,97 0,27 8,86 4,65 0,45 0,03 0,13 1,87   0,03 1,85  

TA 15,70  0,05  3,78 0,37   1,99 0,25 1,50  5,13 0,27   14,43 0,07   

Tace 1,56 0,28  9,19 0,13 0,07  3,02    2,90 1,65   1,96 1,92   

TC     0,20               

Tacu 16,27 25,52 34,00 66,01 17,63 26,93 46,09 52,38 32,49 18,70 44,21 16,91 13,64 14,75 24,60 9,40 1,63 11,27 0,80 22,05 

TD 0,07    0,72        0,07        

Taqua         0,14            

XA         0,41            

S 15 22 17 20 13 
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APÊNDICE B - Tabela S2. Classificação por família, grupo funcional e abundância total dos invertebrados bentônicosassociados aos tratamentos com 

diferentes porcentagens de espécies de plantas nativa e exótica durante experimento de decomposição por 60 dias. Ad = adulto, P = predador, R = raspador, Fi 

= filtrador, Fr = fragmentador, C = coletor. Famílias em negrito representam as que mais contribuiram. S = riqueza (nº famílias/tratamento). 

Família Grupo 

funcional 

100N 75N/25E 50N/50E 75E/25N 100E 

15 30 45 60 15 30 45 60 15 30 45 60 15 30 45 60 15 30 45 60 

Aeshnidae P       1              

Baetidae R 5 58 26 3 9 15 29 11 19 11 1 8  2 31 12 2 17 14 3 

Bivalvia Fi   1        2  1      3  

Calamoceratidae Fr 1 4 22 45 21 18 19 36 39 37 17 7 2 49 18 26 22 52 68 9 

Calopterigidae P 6 5 1 11 6 6 3 7 7 8 7 7 8 1 5 5 9 12 1 6 

Ceratopogonidae P 17 27 57 52 14 3 71 45 28 57 65 51 3 16 38 2 47 37 31 15 

Chironomidae C 1273 115 125 665 96 899 139 624 881 1212 699 451 1148 566 723 561 948 1425 1461 335 

Coenagrionidae P 1   1     3 1   2    1    

Collembola R   1   3  1           6  

Cordulidae P 3    8    5    3    8    

Corydalidae P    2                 

Dixidae C 1  1   1             2  

Dryopidae Ad R   2  1   1  2       2 1   

Dytiscidae P 3        1            

Elmidae C 128 29 266 562 35 271 294 436 295 264 313 34 258 256 324 229 248 538 513 23 

Elmidae Ad C 2 13 5 7 2 2 3 1 7 3 4 6 13 7 6   19 5  

Empididae P 3 16 14 7 54 25 19 8 59 25 25 5 31 41 31 5 39 58 34 7 
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Família Grupo 

funcional 

100N 75N/25E 50N/50E 75E/25N 100E 

15 30 45 60 15 30 45 60 15 30 45 60 15 30 45 60 15 30 45 60 

Gastropoda R    3   4     1    3  1  1 

Gelastocoridae P         2         2 1  

Gomphidae P  2 1 1   2 1 1  1 1 1 1  1  1   

Gyrinidae P 1 1 2 5 1 1 3 3 3 2 4 1 5 1 1 3 4 6 9 4 

Gyrinidae Ad P          2           

Hebridae P                  1   

Helicopsychidae R 3 1 15 1  11 1 1 3 19 1   1 9   5  1 

Hirudinea P  7 1   2  5  2 2  1 1 3 1 14  1  

Hydracarina R 7 3 6 5 12 4 1 4 8 2 2 2 11 14 4 6 7 17 6 13 

Hydrophilidae P  1  1   1 1 2    1  1      

Hydrophilidae Ad P          1  1       6 1 

Hydropsychidae Fi 34 153 15 251 378 15 199 113 41 136 496 234 389 197 415 149 716 666 551 245 

Hydroptilidae C 77 6 17 24 74 14 19 8 16 2 4 23 61 26 2 9 93 4 11 26 

Leptoceridae Fr     1 1 3 4 1 3  2   2  1   2 

Leptohyphidae R 21 9 22 64 65 21 48 58 9 8 91 3 4 32 1 41 5 48 113 31 

Leptophlebidae C 28 9 3 6 2 14 9 8 3 2 36 14 7 2 24 18 8 13 28 13 

Libellulidae P 3 4 12 16  4 28 36  4 278 21 7 9 47 11  24 49 13 

Lutrochidae Ad R  1   1    2  4   1   5   4 

Megapodagrionidae P 1 3 3 1  3  1   2  2 1 2 5 1 1 1 1 

Mesoveliidae P     1  2  1          3  
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Família Grupo 

funcional 

100N 75N/25E 50N/50E 75E/25N 100E 

15 30 45 60 15 30 45 60 15 30 45 60 15 30 45 60 15 30 45 60 

Naucoridae P  1 1 1 1 2        3 1  1  1  

Odontoceridae Fr 5 5 3 3 6 2 12  4 9 2 5 1 3 4 1 6 4 7 8 

Oligochaeta C 2 13 16 33  33 19 53 4 13 5 49 2 32 9 21  43 27 16 

Ostracoda Fi   1    5    2        3  

Perlidae P 1 3 1 26 8 1 3 11 4 4 4 38 2 3 6 7 1 7 16 12 

Polycentropodidae P     2    1  3  2        

Protoneuridae P        4       2    1  

Psychodidae C            3         

Sericostomatidae Fr       2            1  

Simulidae Fi 1 4 2 8 7 1 13 2 1 1 63 28 15 55 17 26 15 6 8 42 

Staphilinidae Ad P   1  1           2   4 1 

Stratiomydae C    1 4  2 1    5  1  1  1  1 

Syrphidae C           1          

Tabanidae P   1     3    2       3  

Tipulidae P 1 2 5 6   6 9 3 4 3  1 111 2 1 1 1 5 1 

Veliidae P     1 1    1        1   

 

S 
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ANEXO A – Artigos desenvolvidos durante o período do doutorado, que contribuíram com 

a execução desta tese 

1. CIONEK, V.M.; FOGAÇA, F.N.O.; MOULTON, T.P.; PAZIANOTO, L.H.R.; LANDGRAF, 

G.O.; BENEDITO, E. Leaf litter breakdown as a functional indicator of land use impacts on 

Neotropical low order streams. Em preparação, periódico alvo: Freshwater Biology. 

2. SCOARIZE, M.M.R.; PINHA, G.D.; PAZIANOTO, L.H.R.; BENEDITO, E. Beta-diversity of 
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periódico alvo: Hydrobiologia. 
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preparação, periódico alvo:Aquatic Sciences. 
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a Fungal Ecology (em fevereiro de 2019). 
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depends on the susceptibility of plant species to oomycete infection. Em preparação, periódico 
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