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Resumo 
 

Mudanças temporais na quantidade e na qualidade de detritos foliares provenientes de 

diferentes espécies vegetais interferem no processo de decomposição foliar devido às 

modificações na comunidade decompositora. Este estudo teve como objetivo foi 

quantificar a queda do detrito foliar ao longo de um ciclo anual e avaliar se mudanças na 

quantidade e na qualidade do detrito modifica as taxas de decomposição foliar. Foram 

estudados riachos inseridos na bacia hidrográfica da lagoa do Peri, na cidade de 

Florianópolis, SC. No capítulo 1, foi realizado um estudo anual com o objetivo de 

quantificar o aporte vertical de detritos foliares em um pequeno riacho tropical e avaliar 

se mudanças na quantidade e na qualidade do detrito foliar que entra no riacho 

influenciam as taxas de decomposição foliar. Como resultados, foi encontrado uma 

variação temporal no aporte de detritos foliares, estando esta variação relacionada com a 

intensidade de chuvas (diminuição no aporte) e ventos (aumento no aporte) na região. 

 Da mesma forma, observou-se uma variação química na qualidade do detrito foliar 

como resultado das mudanças no tipo de detrito entregue para o riacho. Detritos 

contendo menores concentrações de lignina e celulose e maiores concentrações de 

nitrogênio apresentaram taxas de decomposição foliares mais elevadas. Variações 

temporais na química do detrito apresentaram uma relação direta com a colonização 

microbiana e de invertebrados aquáticos e, consequentemente com as taxas de 

decomposição encontrada. Como conclusão, as modificações temporais na quantidade e 

na qualidade dos detritos foliares para o riacho influenciaram na comunidade 

decompositora interferindo nas taxas de decomposição foliar. No capítulo 2, a taxa de 

decomposição foliar foi avaliada como uma medida de integridade ecológica. Para isto 

selecionou-se dois riachos com diferentes graus de preservação ambiental (referência e 

impactado) em um fragmento de mata Atlântica no sul do Brasil. Folhas senescentes 

oriundas da vegetação ripária do riacho Cachoeira Grande (experimento 1) foram 

coletadas e incubadas em ambos os riachos por um período de 30 dias. Os resultados 

demostraram que as taxas de decomposição foliar foram mais rápidas no riacho 

referência quando comparado ao impactado. A biomassa dos fungos foi mais 

siginificativa no riacho referência enquanto a comunidade microbiana (principalmente 

bactérias) teve uma maior contribuição no impactado. Análises de regressções múltiplas 

indicaram que os fragmentadores influenciaram nas taxas de decomposição no riacho 

referência, que apresentou uma maior riqueza, porém uma menor abundância de 



11 
 

invertebrados aquáticos quando comparado ao riacho impactado. Uma relação negativa 

foi observada entre os valores de fósforo na água e as taxas de decomposição foliar nos 

dois riachos. Diferenças nos valores de oxigênio podem ter influenciado as taxas de 

decomposição foliar no riacho impactado, como consequência de mudanças na 

comunidade decompositora. Nossos resultados destacam a sensibilidade dos ambientes 

aquáticos às modificações ambientais e demostraram que a decomposição foliar foi uma 

medida eficiente para detectar, mesmo que moderadas, modificações antrópicas no 

riacho impactado indicando seu uso em programas de biomonitoramento. 

 

Palavras-chave: Vegetação ripária, detritos foliares, decomposição foliar, integridade 

ecológica, riachos tropicais. 
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Abstract 

 
Temporal changes in the quantity and quality of leaf litter from different plant species 

interfere in the leaf litter breakdown process due to changes in the decomposers 

community. The aim of this study was to quantify the litterfall over a yearly cycle and 

assess if changes in their amount and quality modify the litter breakdown rates. We 

study streams inserted the watershed pond Peri in the city of Florianópolis, SC. Chapter 

1, it was realized an annual study for to quantify the contribution of allochthonous litter 

leaf in a small tropical stream and assess whether changes in the quantity and quality of 

leaf detritus delivery the stream influence of litter breakdown rates.   The results showed 

a temporal variation in leaf litter input to the stream and this variation can be explained 

by local variations in precipitation (decrease in input) and winds (increase in input). 

Similarly, we observed a temporal variation in quality of leaf litter as a result of the type 

of litter delivered to the stream. Litter containing lower concentrations of lignin and 

cellulose, and higher concentrations of nitrogen showed a higher litter breakdown rates 

when compared to leaf litter with lower concentrations of nitrogen and a higher 

concentration of lignin and polyphenols. Temporal changes in the chemistry of detritus 

showed a direct relationship with the microbial and aquatic invertebrate colonization 

and consequently in the litter breakdown rates found. As conclusion we found a 

monthly variation in the input of organic matter to the stream as a result of regional 

climatic factors and riparian vegetation characteristics and we concluded that changes in 

the input of litter leaf breakdown influence in the decomposers community interfering 

in the litter breakdown rates. Chapter 2, we use the litter leaf breakdown rates as a 

measure of functional integrity and wondered whether even moderate level of 

anthropogenic impact may interfere in the processing of leaf litter. For this, we selected 

the two streams (reference and impacted) with different levels of environmental 

preservation in a fragment of Atlantic Forest in southern Brazil. We collected senescent 

leaves from the riparian vegetation in the reference streams and incubated in both 

streams for 12 months. Our results showed that leaf breakdown rates were faster in the 

reference stream when compared to impacted. The fungal biomass was most important 

in the reference stream while the microbial community (mainly bacteria) was more 

important in the impacted stream. Multiple regression analyzes indicated that the 

shredders influenced in the litter breakdown rates in the reference stream that showed 

higher taxa richness, but a lower abundance compared to the impacted stream. A 
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negative relationship was observed between the values of phosphorus in water and leaf 

decomposition rates in the two streams. The differences in the oxygen concentration 

may have influenced the rates of leaf decomposition in stream impacted as a result of 

changes in decomposers community. Our results highlight the sensitivity of aquatic 

environments at environmental change and have demonstration that leaf decomposition 

was an effective measure to detect anthropogenic changes in the impacted stream 

indicating its use in biomonitoring programs. 

 

Keywords: Riparian vegetation, allochthonous organic matter, leaf breakdown, 

ecological integrity, tropical streams 
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Introdução geral 

 

A importância da vegetação ripária no funcionamento dos ecossistemas aquáticos 

 

O Brasil caracteriza-se por possuir uma enorme extensão territorial, variedade 

climática e de solos e uma elevada biodiversidade. Diante disso, observam-se as 

diferentes formações vegetais, onde estão inseridas as zonas ripárias. Existem na 

literatura diversas definições para zona ripária, dentre elas destacamos: “interface entre 

os ecossistemas terrestre e aquático, que se estende horizontalmente até o limite que a 

inundação alcança, e verticalmente até o topo da copa da vegetação (Gregory et al. 

1991). Desde o “River Continuum Concept” (Vannote et al. 1980) a zona ripária tem 

sido integrada como um compartimento fundamental para o funcionamento dos 

ecossistemas aquáticos, caracterizado como sendo um sistema dinamicamente aberto, 

ligado longitudinalmente, lateralmente e verticalmente por processos geomorfológicos e 

hidrológicos. Localizada ao longo das margens de rios e cabeceiras de drenagens dos 

cursos d’ água, as zonas ripárias são ambientes dinâmicos caracterizados pela 

heterogeneidade florística e pela dinâmica de sucessão da comunidade, em função de 

distúrbios naturais que levam a alterações na composição da vegetação  (Fig.1; Felfili 

1997). 

 

Figura 1: Exemplos de zonas ripárias presente ao longo de diferentes cursos d’água. 
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 Nos últimos anos, a vegetação ripária tem recebido atenção especial de diversos 

pesquisadores devido à importância que representa como fonte de energia e matéria 

orgânica alóctone, especialmente para os ecossistemas aquáticos continentais (Naiman 

& Décamps 1997; Cardinale, Nelson & Palmer 2000; Arthington & Pusey 2003). Além 

disso, são responsáveis por serviços ecológicas, sociais e econômicas de valor 

inestimável, tais como: 

 Capacidade de retenção de nutrientes dissolvidos e particulados, funcionando assim 

como um filtro natural para as águas superficiais (Wantzen et al. 2002; Wantzen et 

al., 2008);  

 Controle de erosão das margens e entrada de nutrientes;  

 Participação na ciclagem de nutrientes de riachos florestados (Gregory et al., 1991; 

Naiman & Décamps, 1997);  

 Importante corredor ecológico, contribuindo assim para a manutenção da 

diversidade faunal e dispersão das plantas (Lima & Zakia, 2000); 

 Fornecimento de energia na forma de matéria orgânica alóctone para riachos de 

pequeno porte (Wantzen et al., 2008). 

Devido à importância socioambiental, as zonas ripárias são consideradas áreas 

de preservação permanente (APPs) pela legislação ambiental brasileira segundo o 

Código Florestal (Lei n° 4777/65), o que limita sua ocupação e proíbe sua supressão. 

Entretanto, apesar da lei que lhes asseguram proteção, muitas vezes este direito a 

preservação não é respeitado. Em 2012, modificações feitas no antigo código florestal 

(lei nº 12.651), facilitou a inserção de novas justificativas de supressão e remoção da 

vegetação nativa, tornando a ainda mais vulnerável ao desenvolvimento humano 

(http://www.ipef.br/pcsn/legislacao.asp). 

http://www.ipef.br/pcsn/legislacao.asp
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No Brasil, o processo de urbanização aliado ao crescimento de áreas agrícolas 

têm reduzido as florestas para acomodar a expansão de áreas residenciais, comerciais e 

industriais, o que têm afetado diretamente as zonas ripárias e os serviços ecossistêmicos 

fornecidos pelas mesmas. Chamamos de serviços ecossistêmicos, os benefícios diretos e 

indiretos obtidos pelo homem a partir dos ecossistemas. Dentre eles podemos citar a 

provisão de alimentos, a regulação climática, a formação do solo, e a manutenção da 

qualidade da água (Tucci & Mendes 2006). Tundisi & Tundisi (2010) resumiram na 

figura 2 as consequências e os serviços ecossistêmicos que ficam comprometidos com a 

remoção da vegetação e o uso intensivo das bacias hidrográficas. Segundo os autores 

“em áreas com floresta ripária bem protegida, basta colocar algumas gotas de cloro por 

litro e obtemos água de boa qualidade para consumo. Já em locais com vegetação 

degradada, como o sistema Baixo Cotia [bacia hidrográfica do rio Cotia, na Região 

Metropolitana de São Paulo], é preciso usar coagulantes, corretores de pH, flúor, 

oxidantes, desinfetantes, algicidas e substâncias para remover o gosto e o odor. Todo o 

serviço de filtragem prestado pela floresta precisa ser substituído por um sistema 

artificial e o custo passa de R$ 2 a R$ 3 a cada mil metros cúbicos para R$ 200 a R$ 

300”.  
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Figura 2: Consequências da remoção da vegetação ripária nos serviçoes ecossistêmicos 

prestados aos ecossistemas naturais. Modificado de Tundisi & Tundisi (2010). 

 

A importância da vegetação ripária é bem caracterizada pelos estudos já 

realizados e sintetizados em Wantzen et al., 2008; Kominoski et al., 2013 e Gonçalves 

& Calisto (2013) entre outros. De particular interesse nesta tese, será abordada a 

dinâmica da matéria orgânica alóctone, especificamente dos detritos foliares, como 

fonte de energia e matéria em pequenos riachos florestados ou de cabeceira no Sul do 

Brasil. 

Aporte de detritos foliares em riachos tropicais 

 

Os ambientes aquáticos, especificamente os riachos, são ecossistemas com alta 

complexidade e importância ecológica, sendo extensivamente estudados em ambientes 

temperados, porém pouco compreendidos nos trópicos. Riachos são ambientes lóticos 
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de pequeno porte, caracterizados por suas formas lineares, fluxo d’água contínuo e 

unidirecional, alternância de habitats e leitos instáveis (Townsend, Begon & Harper 

2006). Como todos os ecossistemas, os riachos são dependentes de uma fonte contínua 

de energia para a realização de suas funções ecossistêmicas (Wantzen et al. 2008). Esta 

energia pode ser obtida a partir de fontes autóctones (radiação solar obtida pelos 

produtores primários) e/ou fontes alóctones (formada por detritos de origem terrestre) 

(Giller & Malmqvist 1998). 

As fontes alóctones que entram nos riachos são basicamente oriundas da 

vegetação do entorno, tais como, detritos foliares, restos de plantas ou animais (Allan & 

Castillo 2007). Os detritos vegetais alóctones conectam os ecossistemas aquáticos e 

terrestres, contribuindo para a produtividade secundária nos riachos através da 

decomposição deste material (Gonçalves et al. 2006; França et al. 2009; Gonçalves  & 

Calisto 2013; Gonçalves et al. 2014). A supressão deste aporte alóctone pode afetar 

diretamente a teia dos detritívoros reduzindo drasticamente os processos funcionais, tai 

como a decomposição foliar, e a manutenção da saúde dos ecossistemas lóticos 

(Wallace et al. 1997; Lima & Zakia 2000; Danger & Robson 2004). A qualidade e a 

quantidade de detritos foliares que entra para os riachos dependem da composição das 

espécies vegetais presentes nas zonas ripárias, e das condições ambientais locais 

(temperatura, precipitação, umidade, ventos e radiação) que influenciam os padrões 

temporais no aporte dos detritos para os riachos (Averti & Dominique 2011; Cooper et 

al. 2002). Por exemplo, em riachos temperados a queda do detrito foliar é sazonal e, 

dependendo da fenologia das espécies vegetais presentes, os maiores aportes de detritos 

foliares ocorrem anualmente durante o outono e inverno (Abelho 2001) e a 

decomposição deste material sustenta a fauna aquática presente durante todo o ano 

(Dodds 2002; Molinero & Pozo 2004; Hart et al. 2013).  
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Nos riachos tropicais, a queda do detrito foliar é mais variável, dependendo da 

localização e das características climáticas da região (Wantzen et al. 2008). Por 

exemplo, em regiões onde há um período de seca definida, a entrada de detritos foliares 

é frequentemente associada ao fim da estação seca e início da estação chuvosa (França 

et al. 2009; Gonçalves et al. 2014). Este mesmo padrão foi observado por Lawrence 

(2005) estudando o aporte de detritos foliares em florestas tropicais secas no sul da 

península de Yucatan, onde ela encontrou que independente do grau de 

desenvolvimento da vegetação (jovem ou madura) os picos de queda foliar apresentam 

o mesmo padrão, sendo sempre maior no período mais seco do ano.  Nestas regiões, 

onde há um período de seca definido, a seca parece ser um fator determinante na queda 

do detrito foliar (França et. 2009). Por outro lado, em algumas regiões tropicais, onde 

raramente há um período de seca marcante, um aporte contínuo na entrada de detritos 

foliares pode ocorrer, com picos frequentemente associados a tempestades, eventos 

chuvosos e incidência de radiação solar (Wantzen et al. 2008). Este padrão foi 

observado por Vendrami et al. (2012), que encontraram  os maiores picos de detritos 

foliares durante a estação chuvosa (Novembro- Janeiro) em um fragmento florestal de 

mata Atlântica no estado de São Paulo. Da mesma forma, Morellato et al. (2000) - Mata 

Atlântica/Brasil- e Zalamea & González (2008) - floresta subtropical úmida/Porto Rico- 

encontraram uma relação positiva entre os maiores aportes de matéria orgânica com a 

temperatura e o comprimento do dia, sugerindo que as maiores quedas do detrito foliar 

ocorreram quando a atividade fotossintética foi maior.  

A proximidade entre as zonas ripárias e os sistemas aquáticos adjacentes permite 

criar processos ecossistêmicos intimamente relacionados, e ambos (zona ripária e 

processos) são alterados quando ocorrem modificações na comunidade vegetal presente 

(Arthington & Pusey 2003; Kominoski et al. 2013). Enquanto alterações temporais tem 
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um efeito direto na queda do detrito foliar para o riacho, práticas florestais tais como a 

remoção da vegetação ripária afetam ambos o recrutamento e a diversidade de 

substratos disponíveis para os decompositores (Danger & Robson 2004), tendo como 

consequência uma inibição sobre as taxas de decomposição, presumivelmente por causa 

das alterações na quantidade e/ou qualidade dos detritos foliares que entram no corpo 

d’água (Canhoto & Graça, 1995; Hladyz et al., 2010). Como resultado, mudanças no 

aporte dos detritos foliares podem alterar a produtividade, a densidade populacional e 

estrutura da biota aquática presente, interferindo assim, em processos ecossistêmicos 

fundamentais para a integridade dos riachos, tais como a decomposição foliar (Wantzen 

et al. 2008). 

 

Decomposição dos detritos foliares nos ecossistemas aquáticos 

 

Devido à importância central dos detritos foliares na energética dos riachos, o 

processo de decomposição foliar vem sendo amplamente investigado nos ecossistemas 

temperados (Webster & Benfield 1986; Gesssner et al., 1999, Graça et al., 2001) e 

tropicais (Gonçalves et al., 2007; Gonçalves et al., 2012). A decomposição de matéria 

orgânica é caracterizada por um conjunto de processos (químicos, físicos e biológicos) 

que interagem entre si e os seus efeitos combinados são geralmente estudados medindo 

a perda de massa ao longo do tempo (Gesssner et al., 1999). Caracterizada como um 

processo no qual a matéria orgânica particulada grossa é reduzida e transformada em 

moléculas mais simples pela ação de fatores físicos, químicos e biológicos (Webster & 

Benfield, 1986), a decomposição foliar, em sistemas aquáticos é tradicionalmente 

dividida em três fases: lixiviação, condicionamento e fragmentação (Fig. 3; Gessner et 

al. 1999; Webster & Benfield, 1986; Hieber & Gessner, 2002). Na primeira fase, 
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denominada lixiviação (Fig. 3 (a)), ocorre a remoção dos compostos solúveis por ação 

da água, resultando em uma rápida perda de massa foliar. Na segunda fase, conhecida 

como condicionamento (Fig 3 (b, c, d)), ocorre a colonização microbiana, havendo 

modificações químicas e estruturais, que aumentam a palatabilidade do detrito foliar e 

favorecem o consumo pelos invertebrados. A última fase, a fragmentação (Fig 3 (e)), é 

resultante da abrasão física (através do fluxo de água) e a fragmentação biótica, exercida 

através do consumo das folhas pelos invertebrados, principalmente os pertencentes ao 

grupo trófico funcional fragmentador. Apesar de distintas, esta sequência de eventos 

(lixiviação, condicionamento e fragmentação) não deve ser vista como um processo 

temporal e sucessivo, mas sim como eventos que ocorrem simultaneamente e que se 

sobrepõem ao longo do processamento (Gessner et al., 1999). 

 

 
Figura 3: Síntese dos processos bióticos e abióticos atuando durante o processo de 

decomposição foliar nos ecossistemas aquáticos e seu efeito na perda de massa. 

Modificado de Wantzen et al. (2008). MOD= matéria orgânica dissolvida, MOPG= 

matéria orgânica particulada grossa, MOPF= matéria orgânica particulada fina. 
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Nos riachos temperados, o processo de decomposição tem sido objeto de 

numerosos estudos, por exemplo: Abelho 2001; Richardson et al. 2004; Ferreira et al. 

2012. Entretanto, pouco se sabe sobre o processo, principalmente em relação à 

colonização e a atividade microbiana no hemisfério sul (Gonçalves et al. 2014), embora 

este cenário tem melhorado nos últimos anos sendo possível a visualização de alguns 

padrões. No Cerrado, as taxas de decomposição foliar, em riachos de 3° e/ou 4° ordem, 

são consideradas lentas (Gonçalves  et al. 2006, Moretti et al. 2007), apesar das altas 

temperaturas observadas durante o verão local (janeiro a março). Estes resultados têm 

sido atribuídos à ausência de invertebrados fragmentadores em alguns riachos 

(Gonçalves et al. 2007) e, principalmente a qualidade do detrito foliar que apresenta-se 

com baixos teores de nutrientes e quantidades relativamente altas de compostos 

secundários, tais como polifenóis  (Gonçalves et al. 2007; Moretti et al. 2007). Por outro 

lado, os detritos foliares oriendos da vegetação ripária presente na Mata Atlântica tem 

mostrado taxas de decomposição mais rápidas do que a vegetação do Cerrado, conforme 

apresentado em Silva-Junior et al. (2014) e em uma revisão detalhada realizada por 

Gonçalves et al. (2014). 

 

Biota aquática envolvida no processo de decomposição 

 

 

 

Microorganismos: Fungos e bactérias 

 

 

Diversos microorganismo tais como, as algas, bactérias, fungos, ciliados, 

flagelados, amebas e nematóides estão envolvidos no processo de decomposição dos 

detritos foliares alóctones (Díaz-Villanueva & Trochine 2005; Findlay et al. 2010). No 

entanto, as bactérias e os fungos, principalmente os hifomicetos aquáticos, são 

considerados os principais microorganismos decompositores, uma vez que eles são os 
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únicos organismos capazes de produzir enzimas extracelulares que degradam os 

polímeros estruturais na parede celular das plantas, suavizando os tecidos foliares para a 

alimentação dos invertebrados (Suberkropp & Chauvet 1995).  

Hifomicetos aquáticos são fungos anamórfos, que ocorrem predominantemente 

no ambiente aquático ou em locais com acúmulo de água, como solos encharcados 

(Pascoal et al. 2005). Apresentam reprodução assexuada, com formação de conídios 

(estruturas de dispersão) com estruturas diferenciadas denominadas de conidióforos. O 

sucesso destes fungos como colonizadores de substrato é atribuído principalmente às 

adaptações morfológicas e fisiológicas para se desenvolverem em águas correntes 

(Suberkropp 1998). Adaptações morfológicas incluem as altas taxas de produção de 

conídios em formatos sigmóides ou tetrarradiados que permitem uma eficiente 

aderência aos substratos auxiliados pela presença de muco nas extremidades (Bärlocher 

2005). Adaptações fisiológicas estão relacionadas com a capacidade dos fungos de 

produzirem uma variedade de enzimas extracelulares capazes de degradar polímeros 

estruturais, tais como lignina e celulose presentes na parede celular das plantas 

(Suberkropp 1992). A dominância dos hifomicetos aquáticos crescendo em substratos 

como detritos foliares e madeira, em águas correntes (Bärlocher 2005) contrasta com 

uma notável escassez dos mesmos em ambientes lênticos (lagos) onde são substituídos 

por outros fungos (Gessner et al. 1997). 

Tanto a biomassa quanto a atividade dos hifomicetos aquáticos são influencidas 

por fatores ambientais, tais como, temperatura, condutividade, aumento da velocidade 

da água, concentração de oxigênio dissolvido e concentração de nutrientes na água do 

riacho (Gulis & Suberkropp 2003; Pascoal & Cássio 2004). O aumento da temperatura 

dos sistemas aquáticos e da concentração de nutrientes na coluna d’água estimulam o 

crescimento, reprodução e o metabolismo dos hifomicetos, promovendo uma maior taxa 
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de processos ecossistêmicos, tais como a decomposição foliar e liberação de nutrientes 

(Ferreira & Chauvet 2011). Entretanto, um efeito oposto também é observado, 

conforme apresentado em Pascoal & Cássio (2004) e Lecerf et al. (2006) que 

observaram que a presença de determinados tipos de nutrientes inorgânicos (altas 

concentrações de nitrogênio na forma de amônia) junto a baixas taxas de oxigênio 

dissolvido na água apresentam um efeito negativo nos aspectos funcionais (crescimento, 

reprodução e o metabolismo) dos hifomicetos dos fungos aquáticos.  

Algumas espécies de hifomicetos aquáticos são sensíveis, mesmo a pequenas 

modificações ambientais, podendo reduzir suas atividades no processo de 

decomposição, levando a alterações na ciclagem de nutrientes e fluxo de energia. Em 

vista disto, alguns autores sugerem que a taxa de esporulação, pode ser utilizada como 

um indicador da qualidade ecológica dos ecossistemas aquáticos (Lecerf & Chauvet 

2008). 

Apesar de pouco estudada no processo de decomposição foliar, as bactérias 

também são capazes de produzir enzimas que degradam os polissacáridos dos detritos 

foliares, porém sua contribuição no processo parece ser menor do que a de fungos, 

quando avaliados a partir da biomassa microbiana e produtividade (Hieber & Gessner 

2002; Pascoal et al. 2005). No entanto, é geralmente aceito que as bactérias decompoem 

os polissacáridos e compostos poliméricos principalmente depois da decomposição dos 

compostos moleculares realizados por hifomicetos aquáticos (Ramoni et al. 2006). 

Desta forma, assume-se que as bactérias e fungos, com suas respectivas enzimas 

extracelulares, atuam na decomposição e mineralização dos detritos foliares nos 

ecossistemas aquáticos (Gulis & Suberkropp 2003). Devido à sua função similar como 

decompositores, prováveis interações ecológicas devem ter se desenvolvido entre ambos 

os microorganismos (Pascoal et. al. 2005). Estas interações podem ser tanto 
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antagonistas, causadas pela concorrência por substratos ou espaço, onde ora as bactérias 

suprimem o crescimento de fungos, ora ocorre o efeito inverso ou sinérgicas, se um dos 

grupos pode se beneficiar de compostos produzidos pelo metabolismo do outro (Gulis 

& Suberkropp 2003; Das et al. 2007). No entanto, um padrão ainda não foi estabelecido, 

com algumas pesquisas apontando maior importância de bactérias nos estágios finais da 

decomposição (Hieber & Gessner 2002; Das et. al. 2007), enquanto em riachos tropicais 

as bactérias seriam mais importantes que os fungos nos estágios iniciais da 

decomposição, devido à sua capacidade em metabolizar proteínas e açúcares simples 

durante o estágio inicial. Em estágios avançados seriam substituídas por fungos, que 

agiriam na decomposição de polímeros complexos presentes na parede celular vegetal, 

como celulose e lignina (Gonçalves et al. 2006). 

As principais metodologias utilizadas para a determinação da biomassa de 

microorganismos envolvidos no processo de decomposição foliar são: determinação das 

concentrações de ATP e de ergosterol utilizadas para estimar a biomassa total de 

microorganismos e a biomassa fúngica, respectivamente (Abelho 2005).  Além destas 

metodologias, podemos citar ainda a técnica de eletroforese em gel com gradiente 

desnaturante (DGGE) e a técnica de indução da produção de esporos assexuais de 

hifomicetos. Essas técnicas visam, sobretudo, a identificação da comunidade microbiana 

presente no material em decomposição e podem ser utilizadas para estimar a diversidade 

desses organismos (Raviraja et al. 2005). O elevado custo dessas metodologias e a 

dificuldade no desenvolvimento de técnicas que possibilitem o cultivo e, 

consequentemente, a identificação desses organismos podem ser apontados como as 

principais causas da escassez de trabalhos sobre o papel dos microorganismos (sejam 

eles, bactérias, protozoários ou fungos) na decomposição foliar (Findlay 2010). 
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Macroinvertebrados detritívoros 

 

Muito dos processos ecossistêmicos e manutenção da biodiversidade em 

ecossistemas aquáticos são mantidos através das atividades dos macroinvertebrados 

bentônicos (Heino 2009). Estes organismos participam do processo de fragmentação da 

matéria orgânica, interação microorganismo-animal, herbívoria e transferência de 

energia para os níveis tróficos superiores (Allan 2007; Wallace et al. 1997).  

Duas abordagens gerais utilizando os macroinvertebrados são amplamente 

empregadas para realizar avaliações ecológicas em rios e riachos. Uma delas é a 

abordagem taxonômica (identificação) e a outra a abordagem funcional (função). Se a 

ênfase principal da análise é avaliar a biodiversidade ou a sensibilidade a um 

determinado contaminante químico, tal como um metal pesado, então a abordagem 

taxonômica deve ser a mais útil. No entanto, se o objetivo é o de caracterizar a 

qualidade, estado do ecossistema, então, a abordagem funcional passa a ser mais 

apropriada, e é certamente a mais rápida (Dobson et al. 2002; Cheshire et al. 2005; 

Chará-Serna et al. 2012). O método funcional tem sido desenvolvido, ao longo dos 

últimos 30 anos. A abordagem funcional baseia-se no reconhecimento de características 

morfológicas e comportamentais dos organismos que são relacionados diretamente aos 

seus modos de aquisição de alimentos. Por exemplo, Cummins et al. (2005) trabalhando 

com invertebrados aquáticos classificou-os com base no modo de alimentação, criando 

então as categorias tróficas funcionais, tais como:  

 Coletores-filtradores: capturam, por filtração, pequenas partículas de matéria 

orgânica em suspensão na coluna d’água; 

 Coletores-catadores: alimentam-se de pequenas partículas de matéria orgânica 

por coleta nos depósitos de sedimento; 
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 Raspadores: adaptados a raspar superfícies duras, alimentam-se de algas, 

bactérias, fungos e matéria orgânica morta adsorvida aos substratos; 

 Fragmentadores: consomem partículas maiores de matéria orgânica, 

fragmentando o detrito em tamanhos menores;  

 Predadores: engolem a presa inteira ou ingere em partes o tecido corporal. 

 

Uma função importante no processo de decomposição foliar é atribuída aos 

fragmentadores ou detritívoros, uma vez que eles apresentam um aparelho bucal 

adaptado para macerar e rasgar partes da matéria orgânica particulada grossa (Graça 

2001; Li & Dudgeon et al. 2009) que tenha sido preferencialmente condicionados por 

microorganismos (Graça 2001). Ao se alimentarem diretamente do tecido foliar, os 

fragmentadores, exercem um importante papel na conversão da matéria orgânica 

particulada grossa em matéria orgânica particulada fina (Graça 2001). Este grupo 

contribui para o processo de decomposição ao aumentar a área superficial para a 

atuação dos microorganismos (Webster & Benfield 1986; Graça 2001) e 

disponibilizando alimento para os invertebrados coletores e filtradores (Graça & 

Canhoto 2006). A atividade destes fragmentadores é considerada um dos fatores 

determinantes da taxa de decomposição de detritos alóctones em pequenos córregos 

temperados (Jonsson et al. 2012; Hieber & Gessner 2002).  

Em riachos tropicais a presença dos invertebrados fragmentadores permanece 

incerta (Cheshire et al. 2005) e estudos vem demonstrando uma carência dos mesmo no 

processamento dos detritos foliares em riachos tropicais da Austrália e Nova Guiné   

(Yule et al. 2009), Hong Kong (Li & Dudgeon 2009), Kenya (Dobson et al. 2002), 

Colômbia (Mathuriau & Chauvet 2002), Brasil (Gonçalves et al. 2006) e Equador 

(Touma et al. 2009). Entretanto, Cheshire et al. (2005) reportou uma alta abundância de 
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fragmentadores em pequenos riachos tropicais na Austrália e, atualmente  Che Salmah 

et al. (2013) demostrou também uma alta diversidade de fragmentadores em riachos 

tropicais na Malásia.  

Diversos estudos têm apontado que os padrões de diversidade e distribuição dos 

fragmentadores são complexos e o baixo número de espécies nos trópicos pode estar 

relacionado a limitada capacidade de dispersão dos mesmo, e não somente ao simples 

efeito da temperatura (Wantzen et al. 2002; Wantzen & Wagner 2006; Boyero et al. 

2011, Boyero et al. 2012), como sugerido por Irons et al. (1994). Outras hipóteses 

propostas sugerem que os fragmentadores são fisiologicamente adaptados a se 

desenvolverem em águas mais frias, o que poderia justificar a sua ausência em riachos 

tropicais (Dobson et al. 2002; Boyero et al. 2012. Yule et al. (2008) destaca também que 

a rápida decomposição microbiana nos trópicos pode diminuir a disponibilidade de 

recursos alimentares para os fragmentadores. Além disso, em riachos tropicais como os 

do Cerrado ocorreria à baixa palatabilidade das folhas, devido a elevada quantidade de 

compostos secundários e estruturais que são utilizados pelas plantas como defesas 

contra a herbivoria e/ou estresse hídrico, que permanecem após a abscisão foliar 

(Wantzen et al. 2002; Yule & Gomez 2009; Gonçalves et al. 2012). Embora a relação 

entre a qualidade do detrito e afinidade dos invertebrados ainda não esteja totalmente 

elucidada, a presença de compostos secundários e altas concentrações de lignina e 

celulose parece influenciar a taxa de colonização do substrato pelos detritívoros (Janke 

& Trivinho-Strixino 2007; Gonçalves et al. 2007 e 2012), sendo então um importante 

fator controlador de alguns processos ecossistêmicos, tais como a decomposição foliar 

(Ardon & Pringle 2008). 
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Fatores externos envolvido no processo de decomposição 

 

Composição química do detrito foliar e característica do riacho 

 

As vegetações ripárias através do mundo estão sendo substituídas por espécies 

exóticas causando impactos ecossistêmicos (Vitousek et al. 1997) via alteração na 

entrada e na qualidade dos detritos foliares (Molinero & Pozo 2006; Gonçalves et al., 

2014). A qualidade do detrito foliar é representada por suas características químicas e 

físicas que incluem a composição de nutrientes como o nitrogênio e fósforo, compostos 

estruturais como lignina e celulose, e as defesas químicas como os polifenóis, assim 

como fatores físicos como o revestimento por cutícula e a dureza (Aertes 1997; Fischer 

et al. 2006). Esta qualidade associada ao ambiente físico, podem juntos ter influencia 

sobre a comunidade decompositora e desta forma interferir no processamento do detrito 

foliar.  

Certos tipos de detritos são especialmente atrativos para os invertebrados (Graça 

et al. 2001; Ardón & Pringle 2008). A atratividade de um dado tipo de detrito foliar 

depende da composição química, estrutura física, estágio de colonização microbiana e o 

nível de degradação do detrito, os quais podem variar de acordo com o tempo de 

exposição no riacho (Ligeiro et al. 2010). Altas concentrações de nitrogênio, combinado 

com colonização microbiana nas folhas produz detritos altamente palatáveis (Leroy & 

Mark 2006).  Entretanto, folhas com baixa qualidade nutricional (alta C:N e compostos 

secundários) pode explicar a baixa participação dos fragmentadores no processamento 

do detrito foliar (Graça & Cressa 2010). A dureza foliar também pode influenciar nas 

taxas de decomposição, reduzindo a atividade microbiana (Li & Dudgeon 2009), devido 

à elevada concentração de lignina (Gessner 2005).  
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As espécies de plantas presentes nos ambientes tropicais apresentam uma 

diversidade morfológica e composição química variada com elevadas quantidades de 

compostos secundários, tais como os polifenóis totais e taninos condensados, que 

conferem proteção contra herbívoros e patógenos (Oliveira, Meirelles & Salatino 2003). 

Entre estes, os taninos são de particular interesse por apresentar diversos papéis 

ecológicos. Uma vez que a maior parte dos compostos fenólicos permanece durante a 

senescência foliar e após sua queda, a presença deste pode afetar a colonização 

microbiana, retardando a decomposição dos detritos (Bärlocher & Graça 2005). A 

quantidade de polifenóis totais e taninos condensados nas plantas variam de acordo com 

a espécie, idade e grau de decomposição. 

A celulose e lignina são, em termos de biomassa, os constituintes estruturais 

mais importantes das plantas (Pérez et al. 2002) e também das folhas senescentes, 

mesmo após a lixiviação (Benfield 2007). Consequentemente, detritos com elevadas 

quantidades desses compostos tendem a ser altamente refratários, e em elevadas 

concentrações, principalmente de lignina, retardam a decomposição (Gessner 2005).  

As condições ambientais dos riachos também influenciam no processamento do 

detrito foliar. Riachos impactados caracterizados pela redução da vegetação ripária, 

aumento na concentração de nutrientes, temperatura da água, largura do riacho e da 

profundidade em áreas de remanso (Paul & Meyer 2000) são caracterizados por 

influenciar negativamente na taxa de decomposição dos detritos foliares em comparação 

com aqueles localizados em áreas preservadas (Pascoal & Cássio 2004, Ferreira & 

Chauvet 2011; Kominoski & Rosemond 2012). O aumento na temperatura da água 

acelera a lixiviação dos compostos solúveis e pode estimular a atividade dos fungos 

(Ferreira & Chauvet 2011), acelerando a taxa decomposição foliar. O aumento da 

concentração de nitrogênio e fósforo, devido à entrada de efluentes domésticos, 
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normalmente acelera a taxa de decomposição por induzir aumento da biomassa de 

microorganismos (Suberkropp et al. 2010; Krauss et al. 2011). Além disso, a baixa 

concentração de oxigênio e a redução na entrada de matéria orgânica alóctone também 

podem reduzir ou eliminar invertebrados sensíveis (p.ex Trichoptera - importante grupo 

de fragmentadores nos trópicos (Couceiro et al. 2007). 

 

Decomposição dos detritos foliares como método de avaliação ambiental 

  

A intensificação da agricultura e a transformação de recursos naturais em terras 

agrícolas é um fenômeno global que tem degradado e vai continuar a degradar os 

ecossistemas terrestres e aquáticos (Tilman 1999; Tilman et al. 2001). Rios e riachos 

são fundamentais para a existência humana, assim como a biodiversidade global (Hauer 

& Lamberti 1996). Eles oferecem uma série de serviços para as sociedades, tais como 

água para fins domésticos, industriais e agrícolas, geração de energia, tratamento de 

resíduos, rotas de navegação e locais para atividades de lazer (Malmqvist & Rundle 

2002). No entanto, estes ecossistemas tornaram-se cada vez mais impactados por 

atividades humanas e a degradação deles vem aumentando em um ritmo alarmante, 

resultando em uma perda substancial da integridade ecológica dos riachos (Snyder et al. 

2003) com provável consequências na manutenção dos processos ecossistêmicos 

(Sweeney et al. 2004; Fausch et al. 2010). A redução ou perda da vegetação ripária é um 

dos impactos ambientais mais comuns nos sistemas aquáticos e tem consequências 

negativas nos parâmetros funcionais (metabolismo, decomposição e ciclagem de 

nutrientes) (Silva-Junior & Moulton 2011) quanto nos parâmetros estruturais, ou seja, 

nos componentes dos ecossistemas (comunidade, estrutura fisica, estoque de nutrientes). 

Assim, a conservação da zona ripária é fundamental para preservar a integridade 
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ecológica dos sistemas aquáticos continentais (Gregory et al. 1991; Sweeney et al. 

2004). 

Integridade ecológica é um conceito que engloba atributos estruturais, bem como 

processos funcionais dos ecossistemas (Gessner & Chauvet 2002). Do ponto de vista 

biológico, integridade estrutural refere-se aos padrões espaço-temporais das 

comunidades biológicas e de seus recursos e a integridade funcional refere-se aos 

processos ocorridos a nível ecossístêmico (Gessner & Chauvet 2002). Embora ambas as 

medidas (estruturais e funcionais) sejam utilizadas em programas de monitoramento 

ambiental, na prática, o uso de medidas estruturais são mais comuns, uma vez que elas 

são relativamente simples e fáceis de aplicar, sendo geralmente baseadas na estrutura e 

composição das comunidades aquáticas, principalmente na diversidade de espécies e/ou 

na presença/ausência de um organismo indicador (Hering et al. 2006). 

Como indicadores estruturais, os macroinvertebrados aquáticos, peixes e algas 

são considerados excelentes candidatos, devido à reconhecida sensibilidade destes 

grupos frente às mudanças ambientais (Richardson & Thompson 2009) e também ao 

considerável conhecimento dos atributos ecológicos desses organismos (Lewin et al. 

2013). Embora a estrutura dos invertebrados aquáticos tenha sido usada com sucesso em 

estudos de impactos ambientais, recentemente tem-se observado a necessidade de 

incorporar métricas funcionais, tais como a decomposição foliar, nos programas de 

biomonitoramento, como um enfoque complementar para avaliar a integridade 

ecológica dos ecossistemas aquáticos (Gessner & Chauvet 2002; Silva-Júnior et al. 

2014). A decomposição do detrito foliar é considerada um eficiente indicador funcional 

em riachos de cabeceira (Gessner & Chauvet 2002; Dangles et al.  2004; Hladyz et al. 

2010; Jinggut et al. 2012).  A taxa na qual o detrito foliar é decomposto representa uma 

resposta integrada da qualidade do detrito foliar, variáveis abióticas da água e 
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comunidades decompositoras presentes (Gessner & Chauvet 2002; Young et al. 2008). 

Como um processo integrado, a decomposição foliar é sensível às mudanças ambientais 

e, portanto qualquer impacto no ecossistema (natural ou antropizados) reflete no 

processo (Lecerf & Richardson 2010; Pérez et al. 2013). Entretanto, alterações no 

funcionamento dos ecossistemas não necessariamente refletem em mudanças 

estruturais, se, por exemplo, a comunidade aquática permanecer inalterada, como 

mostrado em Mckie & Malmqvist (2009). 

Panorâma da tese 

 

 Nesta tese, a dinâmica da matéria orgânica e o seu processemanto por fungos e 

invertebrados decompositores foram avaliados (Capítulo 1) em um riacho de baixa 

ordem, localizado na bacia hidrográfica da lagoa do Peri (27° 44’ S e 48° 31’ W), 

Florianópolis, Sul do Brasil. No capítulo 2 nós utilizamos o processo de decomposição 

como uma medida de integridade ecológica e discutimos se mesmo pequenas 

modificações ambientais interferem no processo de decomposição do detrito foliar. Para 

isso, foi selecionado dois riachos com diferentes complexidades ambientais: um 

inserido dentro de uma área preservada e o outro inserido dentro de área agrícola de 

subsistência, sob influência antrópica, tais como a modificação da vegetação ciliar e 

enriquecimento por nutrientes.  

Tendo como referência o artigo “cem questões fundamentais em ecologia” 

propostas em Sutherland et al. (2013) o objetivo geral desta tese foi: quantificar por um 

ciclo anual o aporte de detritos foliares alóctones e o seu processamento em riachos de 

baixa ordem e, avaliar a interferência da composição química deste detrito sobre a 

comunidade de microorganismos e invertebrados aquáticos durante o processamento 

deste material. As principais hipóteses testadas foram: a variação temporal na dinâmica 
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do aporte de matéria orgânica, em riachos de baixa ordem, ocorre em função dos fatores 

ambientais regionais (clima, pluviosidade e temperatura) e das características da 

vegetação ripária. Mudanças na quantidade e na qualidade (composição química e valor 

nutricional) da matéria orgânica alóctone modifica o processo de colonização por 

micro-organismos e invertebrados aquáticos, interferindo negativamente no processo de 

decomposição do detrito foliar (Capítulo 1); Mesmo níveis moderados de influencia 

antrópica (modificação da vegetação ripária e incremento de matéria orgânica) podem 

alterar a integridade ecológica dos riachos atuando negativamente sobre o processo de 

decomposição. Com a retirada da vegetação ripária ocorrerão mudanças na estrutura da 

comunidade de invertebrados aquáticos, devido à redução na entrada de recursos 

alimentares disponíveis e maior entrada de nutrientes (efluente doméstico) poderá 

causar uma inibição ou aceleração do processo de decomposição (Capítulo 2). 

 

MATERIAL E MÉTODOS 

 

Área de estudo:  

Parque Municipal da Lagoa do Peri 

 

Para o presente estudo foram selecionados riachos pertencentes à bacia 

hidrográfica da lagoa do Peri, localizada ao sul da Ilha de Santa Catarina, dentro da 

Área de Proteção do Parque Municipal da Lagoa do Peri (Fig. 4) (27º42’30”S - 

48º30’00”W e 27º46’30”S - 48º33’30”W) a aproximadamente 24 km do centro de 

Florianópolis. O Parque Municipal da Lagoa do Peri (PMLP) foi regulamentado pela 

Lei Municipal 1.828/81, decretado pela Lei nº 091/82 e abrangendo uma área florestal 

de aproximadamente 1.500 hectares de (CECCA 1997). É considerado uma das mais 

importantes áreas de proteção ambiental da ilha de Santa Catarina e compreende um dos 
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últimos remanescentes de mata Atlântica deste local. Além da preservação de sua beleza 

natural, o PMLP foi criado para preservar o maior manancial de água doce da ilha – a 

Lagoa do Peri, que vem sendo utilizada pela Companhia Catarinense de Águas e 

Saneamento (CASAN), desde o ano 2000, para abastecimento da população local.  

A lagoa do Peri é rodeada nas porções norte, oeste e sul, por encostas com altura 

média de 350 metros, cobertas coberta por vegetação de Floresta Ombrófila Densa em 

estádios de regeneração avançado. Segundo Caruso (1990), as regiões noroeste e 

sudeste da Lagoa do Peri possuem um dos estádios mais desenvolvidos de vegetação 

secundária na Ilha de Santa Catarina, e algumas dessas áreas apresentam aspecto 

fisionômico muito semelhante à floresta primária. A parte leste da bacia é constituída 

geologicamente por terrenos de sedimentação quaternária, que separam a lagoa do 

Oceano Atlântico através de uma estreita faixa de 250 m de largura. Essa região é 

coberta principalmente por vegetação litorânea característica de restinga. Além dessas 

duas formações, pequenos reflorestamentos com espécies exóticas e plantações podem 

ser observados na bacia.  
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Figura 4: Imagem aérea da bacia hidrográfica da Lagoa do Peri, localizada na cidade de 

Florianópolis, Sul do Brasil. Em destaque, a vegetação de mata Atlântica nas encostas e 

a vegetação de restinga próxima ao mar. 

 

Nas encostas da bacia hidrográfica encontram-se os dois principais tributários 

que abastecem a lagoa, os rios Ribeirão Grande (Sertão do Peri) e Cachoeira Grande, 

que juntos drenam uma área total de 8,64 km
2
, representando mais de 50% da área da 

bacia (não incluindo o corpo lacunar), podendo ocorrer ainda alguns córregos 

temporários durante períodos prolongados de chuva (comunicação pessoal) (Fig.5). 

Cada rio é formado por pelo menos quatro nascentes principais e o estado de cada uma 

delas é fortemente dependente do histórico da ocupação humana no entorno (Neto & 

Madureira 2000).  Desde a criação do parque, a ocupação humana tem sido restrita as 

tradicionais famílias de nativos presentes na região antes da criação da reserva. Com 

relação aos dois principais tributários o riacho Cachoeira Grande (Fig 5) possui uma 

extensão de 1,7 km, nasce a uma altitude de 280m e apresenta uma declividade média 

de 20 cm/m, drenando uma área de 1,66 km². O riacho esta inserido em uma região de 

difícil acesso, sendo esta considerada até o momento, uma região bem preservada, com 

alta diversidade vegetal (Lisboa et al. 2014, no prelo) e baixa interferência humana.  

Nesta área ocorre uma alta diversidade vegetacional em diferentes estratos. No estrato 

herbáceo tem-se a presença de lianas de grande diâmetro e de espécies de bromeliáceas 

como componente epifítico, já no arbustivo é comum a ocorrência de Psichotria sp. 

(grandiúva-d’anta) e de espécies da família Marantacea, associadas às áreas úmidas nas 

margens dos córregos. No sub-bosque ocorre a presença de palmiteiros (Euterpe edulis) 

e no estrato arbóreo guarapuvu (Schizolobium parahyba), peroba (Aspidosperma sp.) e 

grandiosas figueiras (Ficus organensis) entre tantas outras espécies que compõem esta 

área preservada. O outro tributário, o riacho Ribeirão Grande nasce a 285m de altitude, 
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drena uma área de 6,98 km
2
, apresenta uma declividade média de 12 cm/m e percorre 

4,6 km até desaguar na lagoa. Ele esta inserido em uma região considerada como “Área 

Rural” caracterizada pela presença de pequenos assentamentos de comunidade humanas 

tradicionais que têm como principais atividades agrícolas o cultivo de cana-de-açúcar 

(Saccharum officinaru) e a mandioca (Manihot esculenta), além do cultivo de plantas 

para fim de subsistência, como café (Coffea arabica), feijão (Phaseolus vulgaris), milho 

(Zea mays) e algumas espécies frutíferas. Nestas áreas ocorre também a pecuária 

extensiva de gado. A região de estudo está localizada em zona subtropical, que segundo 

a classificação climática de Köppen tem clima do tipo Cfa, com ausência de estação 

seca, chuvas distribuídas uniformemente durante o ano e verões rigorosos (Nascimento 

2002). 

 

Figura 5: Localização geográfica da bacia hidrográfica da lagoa do Peri e os dois 

principais tributários que a abastecem a lagoa do Peri, os riachos Cachoeira Grande (1) 

e Ribeirão Grande (2). 
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Materiais e métodos 

Para a realização dos experimentos de dinâmica da matéria orgânica, 

(especificamente, do aporte vertical dos detritos foliares) e de seu processamento 

(decomposição) por microorganismos e invertebrados aquáticos, foram realizadas 

coletas mensais (Setembro de 2010 a Setembro de 2011) em cincos pontos distantes 20 

m entre si, ao longo de um trecho de 100 m no riacho Cachoeira Grande (Fig.6). Os 

trechos selecionados são semelhantes, de mesma ordem, e apresentam uma porcentagem 

elevada de cobertura da vegetação ripária (acima de 70%) e diferentes tipos de habitat, 

tais como a presença de corredeiras e remansos. 

        

Figura 6: Fotos dos pontos amostrados no riacho Cachoeira Grande, sendo a) Ponto 1 e 

b) Ponto 3. 

 

Para realização do capítulo 2, onde avaliou - se o processo de decomposição 

foliar como um medida de integridade ambiental, além dos cinco pontos selecionados 

no riacho Cachoeira Grande, foi selecionado  também 5 cinco ao longo de um trecho de 

100m no riacho Ribeirão Grande (Fig. 7). Para facilitar o entendimento, a partir deste 

ponto referiremos ao riacho Ribeirão Grande como riacho impactado e o riacho 

Cachoeira Grande como riacho preservado. 
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Figura 7: Fotos dos pontos amostrados no riacho Sertão do Peri, sendo a) Ponto 1 e b) 

Ponto 3.  

 

 

Montagem dos experimentos  

Dinâmica de Matéria Orgânica 

O aporte de detritos foliares foi quantificado em cinco pontos amostrais em um 

trecho de 100 metros no riacho Cachoeira Grande (Fig. 6), com uma distância de 20 

metros entre cada ponto, onde em cada área a quantificação vertical dos detritos foliares 

que entra diretamente para o riacho foi avaliada através de baldes colocados a 

aproximadamente 2 metros acima da superfície da água. Em cada ponto amostral, 

dezoito baldes foram distribuídos em três cordas contendo 6 baldes cada, espaçados ao 

longo de uma corda presa em árvores perpendicular ao curso d'água (Fig. 8). Todos os 

baldes continham furos para evitar o acúmulo de água da chuva. 
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Figura 8: Esquema simplificado da disposição dos baldes para o estudo do aporte 

vertical dos detritos foliares alóctone utilizados no riacho Cachoeira Grande.  

 

 

Em intervalos mensais, os detritos foliares acumulado nos baldes foram 

removidos, pesados úmidos em campo (Fig. 9) e os dois baldes com a maior massa 

(úmida) foliar em cada corda foi utilizado para o experimento de decomposição que será 

explicado logo abaixo. O conteúdo de massa foliar dos outros baldes foi colocado em 

sacos plásticos devidamente identificados para subsequente pesagem e identificação em 

laboratório. 
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Figura 9: Disposição dos baldes, material foliar acumulado e pesagem das folhas em 

campo. 

 

Em laboratório, todo material separado foi seco em estufa até obter o peso 

constante (a 60◦C for 72h). Após este período, todo material foi separado em partes 

reprodutivas (flores e frutos), partes vegetativas (folhas e ramos) e partes não 

identificadas (outros). Para este estudo foi utilizado apenas as folhas. Após o período de 

estufa, as folhas foram separadas, pesadas e identificadas até o menor nível taxonômico 

possível, utilizando literaturas disponível (Sobral et al. 2006) e amostras vegetais 

previamente identificadas de outros estudos (Lisboa et al. 2014, in press). Durante o 

período de estudo, dados de chuva, intensidade de vento e temperatura média do ar 

foram adquiridos através da Empresa de Pesquisa Agropecuária e Extensão Rural de 

Santa Catarina (EPAGRI). 

EXPERIMENTO 2 

Decomposição do detrito foliar 

O experimento de decomposição foi conduzido junto com o experimento de 

quantificação vertical do detrito foliar. Os detritos foliares selecionados dos baldes com 

a maior quantidade de material foliar (por corda) foram inseridos em litter bags (15 x 15 

cm; malha de 10 mm) e incubados nos riachos para decompor por 30 dias (Fig. 10). O 

material foliar do balde contendo a maior massa foliar foi selecionado para ser incubado 
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no riacho preservado e o segundo balde contendo a segunda maior massa foliar foi 

selecionado para ser incubado no riacho impactado. A quantidade de material foliar 

colocado nos litter bags variou de 1 a 3 gramas/mês. Após o período de 30 dias, os litter 

bags foram removidos e substituídos por novos. Após a remoção, os litter bags foram 

colocados em caixas com gelos e transportados para o laboratório para posterior análise. 

 

Figura 10: Massa foliar acumulada (mensal) e preparação dos litter bags para serem 

incubados nos riachos. 

 

 

Mensalmente, os valores de oxigênio dissolvido, condutividade elétrica, pH e 

temperatura da água foram aferidos in situ, em cada um dos cinco pontos amostrais, em 

cada riacho, usando uma sonda multi-parâmetros YSI model. Do mesmo modo, um litro 

de água em cada ponto amostral foi coletado. Em laboratório, a água foi filtrada com 

auxílio de uma bomba de vácuo em filtro de fibra de vidro Millipore AP40, com 

porosidade aproximada de 0,7 μm para retirada do material particulado e congelada para 

posteriores análises conforme descrito abaixo. Uma alíquota foi separada para 

determinação da alcalinidade total.  
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ATIVIDADES EM LABORATÓRIO 

 

Análises físicas e químicas da água 

 

Em todas as análises foi utilizado um espectrofotômetro de feixe simples 

Micronal e cubetas de quartzo de 1 ou 5 cm de trajeto óptico, dependendo da análise. 

Para cada nutriente analisado foram construídas curvas de calibração com concentrações 

conhecidas (absorbância x concentração), a partir das quais foram obtidas equações para 

cálculo da concentração final do respectivo nutriente através do valor de absorbância 

lido. 

 

Nitrito  

Para determinar as concentrações de nitrito (N- NO2) na água, foi utilizada a 

metodologia proposta por Golterman et al. (1978), que baseia-se na formação de um 

composto colorido róseo a partir da reação do nitrito com a sulfanilamida e o n-naftil 

etilenodiamina dihidrocloreto em meio ácido. A determinação foi feita 

espectrofotometricamente a 543 nm. 

Nitrato 

Para detectar as concentrações de nitrato (N-NO3) na água, foi utilizada a 

metodologia proposta por Mackereth et al. (1978), onde o nitrato é reduzido a nitrito por 

cádmio amalgamado com cloreto de mercúrio. Após, o nitrito é complexado com 

sulfanilamida e n-naftil etilenodiamina dihidrocloreto, formando um composto 

nitrogenado colorido como descrito acima para o método do nitrito.  
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Amônia  

Segundo Koroleff (1976), em solução moderadamente alcalina (pH entre 8,0 e 

11,5), o íon amônio (N-NH4
+
) reage com hipoclorito de sódio formando 

monocloramina, a qual em presença de fenol e hipoclorito e catalisada por 

nitroprussiato, forma o composto azul de indofenol. A absorbância deverá ser lida em 

espectrofotômetro a 630 nm. 

Orto-fosfato 

De acordo com Strickland & Parsons (1960), os íons orto-fosfato formam um 

complexo amarelo com o molibdato de amônia em solução ácida, o qual é reduzido a 

um complexo azul em presença de ácido ascórbico, quando estimulado por antimônio 

tartarato de potássio. A absorbância lida espectrofotometricamente para determinação 

das concentrações de orto-fosfatos foi de 882 nm. 

Alcalinidade total 

A alcalinidade total foi mensurada por titulação das amostras com ácido 

clorídrico 0,01 N (Mackereth et al. 1978), o que dissocia os bicarbonatos em H2CO3 e 

CO2 quando o pH atinge aproximadamente 4,35. O volume utilizado para a titulação foi 

colocado em uma fórmula que determina a alcalinidade em mEq/L. 

 

Análise dos discos foliares 

No laboratório, o material remanescente de cada litter bag foi lavado com água 

destilada sob uma peneira de 125 μm de abertura de malha para a retenção dos 

invertebrados aquáticos aderidos aos detritos foliares. Os invertebrados aquáticos 
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retidos na peneira foram preservados em álcool 70% para posterior contagem e 

identificação até o nível de família (Mugnai et al. 2010). Após a identificação, os 

invertebrados aquáticos foram classificados de acordo com os grupos tróficos 

estabelecidos por Cummins et al. (2005) e Merritt & Cummins (1996): coletores-

raspadores, coletores-filtradores, fragmentadores, raspadores e predadores. 

Após a lavagem das folhas, quando possível, foram selecionadas, cinco folhas de 

cada litter bags para a extração de três conjuntos de discos foliares, contendo cinco 

discos em cada conjunto (Fig. 11). Para isto, utilizou-se um cortador de discos de 12 

mm de diâmetro. Um conjunto de discos foi utilizado para estimar a biomassa de fungos 

através da extração do ergosterol, o segundo conjunto foi utilizado para estimar a 

biomassa microbiana total através da quantificação do ATP e o terceiro conjunto de 

discos foi utilizado para determinar a massa seca livre de cinzas (MSLC).  Os discos 

foram obtidos a partir de áreas contínuas das folhas, evitando-se as nervuras.  

 

 

Figura 11: Esquema de retirada dos discos de folha, para as posteriores análises a serem 

realizadas com os mesmos. 
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Obtenção do Peso seco livre de cinzas  

Para a obtenção do peso livre de cinzas, um conjunto de discos foi seco em 

estufa por 72h a 60 ºC e pesados. Posteriormente, o mesmo conjunto de discos foi 

incinerado por quatro horas a 550ºC em mufla sendo novamente pesado e determinado 

o peso seco livre de cinzas. Para obter a proporção de matéria orgânica presente na 

amostra, fez-se a diferença de peso antes e após a queima. O valor obtido representa a 

quantidade de cinzas da amostra. 

Biomassa dos fungos (Ergosterol) 

A biomassa dos fungos aquáticos nas folhas em decomposição foi avaliada pela 

quantificação do ergosterol, lipídeo exclusivo das membranas dos fungos, de acordo 

com a metodologia apresentada em Gessner (2005). O ergosterol foi extraído por 

ebulição das amostras em KOH/metanol à 80º C por 30 min. O extrato obtido foi 

filtrado em colunas de extração para a fase sólida, com a ajuda de um sistema de filtros 

a vácuo. O ergosterol então foi eluído com isopropanol e analisado por meio de 

cromatografia liquida com detector de UV visível - HPLC (Gessner 2005). Os valores 

obtidos foram expressos em μm de ergosterol por grama de massa seca livre de cinzas. 

 

Biomassa microbiana total (ATP) 

 A biomassa microbiana dos microorganismos decompositores (Hifomicetos 

aquáticos e outros) foi avaliada por quantificação do ATP nos detritos foliares conforme 

metodologia descrita em Abelho (2005). Os discos retirados foram colocados em 5 mL 

de 0,05M de tampão (HEPES) e ácido sulfúrico 1,2N contendo 8 g L
-1

 de ácido oxálico 

e em seguida foram triturados (Polytron, 1 min, position 30). O material resultante foi 

centrifugado e posteriormente filtrado (Sterile Millipore, 0.2 Dm). Para a quantificação 
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de ATP, foi retirada uma alíquota de 20 µL amostra e adicionado 130 µL de tampão e 

50 µL da enzima Firefly e medidos num luminômetro (Abelho 2005).  

Posteriormente, após a retirada dos discos, o material foliar remanescente foi 

triturado para a caracterização da qualidade química do detrito foliar. A qualidade 

química foi avaliada através dos valores obtidos para lignina, celulose, polifenóis, 

nitrogênio, fósforo e as razões iniciais de carbono e as relações Carbono: Fósforo, 

carbono: nitrogênio, e nitrogênio: fósforo.  Abaixo apresento uma breve descrição das 

metodologias utilizadas. 

Polifenóis  

Para avaliar a concentração de polifenóis o material foi imerso em acetona 70%, 

centrifugado e posteriormente retirado o sobrenadante. Ao sobrenadante, foi acrescida 

solução de NaOH (0,1) N em Na2CO3 (2%), água destilada e o reagente Folin Denis, 

para leitura em espectrofotômetro (760 nm) (Bärlocher & Graça 2005).  

Fósforo e nitrogênio 

 Para determinar o teor de nitrogênio e fósforo, as amostras foram secas, moídas 

e digeridas em ácido sulfúricoa As amostras utilizadas para a análise de nitrogênio 

foram digeridas em H2SO4 e H2O2, destiladas sob solução de NaOH e indicador de 

ácido bórico e então tituladas com H2SO4 0.025M (Tedesco et al. 1995). O teor de 

fósforo total foi medido conforme o método proposto por Flindt e Lillebo 2005: Os 

detritos foliares foram queimados em mufla por 4hs a 500°C. As cinzas obtidas foram 

adicionadas água deionizada e ácido clorídrico. Após este procedimento as amostras 

foram filtradas. Soluções dos reagentes A (Molibdato de Amônia, Ácido sulfúrico e 

Antinônio de Potássio Tartarato) e B (ácido Ascórbico) foram adicionados as amostra 

para leitura da absorbância (882 nm).  
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Lignina e celulose  

Para a determinação dos teores de lignina e celulose foi adicionada as amostras 

ácido sulfídrico e detergente CTAB e decahidronafitaleno, para filtragem. As fibras 

recolhidas após tratadas com acetona, permaneceram em estufa por 24 hr (105 °C) para 

posterior pesagem. Após este período, o conteúdo foi coberto com ácido sulfúrico 72% 

e filtrado para secagem em estufa e após pesagem, queimado em mufla e depois de nova 

pesagem usado no cálculo de lignina e celulose (Gessner 2005). Os teores de matéria 

orgânica foram calculados após incineração da amostra a 550 ºC durante 4 hr. A 

determinação da perda de peso foi realizada pela diferença de peso seco a partir do peso 

inicial (Graça et al. 2006). A partir dos resultados da masa seca livre de cinzas (MSLC) 

foi estimada a quantidade do carbono através da multiplicação da MSLC por 0.53 

(Wetzel 1983) e as relações de carbono: nitrogênio (C: N), de carbono: fósforo (C: P) e 

de nitrogênio: fósforo (N: P). 
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Resumo 

Embora o aporte de matéria orgânica alóctone apresente um papel fundamental nos 

processos ecossistêmicos aquáticos, poucos estudos tem avaliado como a variabilidade 

temporal na entrada de matéria orgânica pode afetar as taxas de decomposição foliar. O 

objetivo deste estudo foi quantificar o aporte de detrtitos foliares durante um ciclo anual 

e avaliar se mudanças na quantidade e na qualidade do detrito foliar entregue para o 

riacho modifica as taxas de decomposição foliar. Para isto nos selecionamos um trecho 

de 100m em um riacho de terceira ordem, onde através de baldes nos quantificamos a 

entrada vertical de detritos foliares para o riacho. Em intervalos mensais, os detritos 

acumulados dentro dos baldes foram removidos, pesados úmidos, e o balde com a maior 

massa foliar em cada corda foi selecionado para ser utilizado no experimento de 

decomposição foliar. Quinze litterbags foram incubados mensalmente e removidos após 

30 dias para determinar a porcentagem de massa remanescente, composição quimica, 

ATP, ergosterol e invertebrados aquáticos. Parâmetros da água (
o
C, OD, pH) foram 
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mensurados mensalmente in situ e, em laboratório as concentrações de nitrito, nitrato, 

amônia, orto fosfato e a alcalinidade total foram determinadas. Os resultados 

demostraram uma variação temporal no aporte de detrito foliar para o riacho e esta 

variação pode ser explicada por mudanças na precipitação (diminuição na biomassa) e 

por uma relação causal com a intensidade da radiação solar (aumento na bimassa). Da 

mesma forma, observamos uma variação temporal na qualidade do detrito foliar como 

resultado do tipo de detrito entregue para o riacho. Detritos contendo menores 

concentrações de lignina e celulose, e maiores concentrações de nitrogênio 

apresentaram uma taxa de decomposição maior quando comparado aos detritos foliares 

com menor concentração de nitrogênio e uma maior concentração de lignina e 

polifenóis. Mudanças temporais na química do detrito apresentaram uma relação direta 

com a colonização microbiana e dos invertebrados aquáticos e, consequentemente com 

as taxas de decomposição encontrada. Como conclusão nos encontramos uma variação 

mensal na entrada de matéria orgânica para o riacho como resultado de fatores 

climáticos regionais e características da vegetação ripária e nos concluímos que 

modificações no aporte do detrito foliar influencia a comunidade decompositora 

interferindo nas taxas de decomposição foliar. 

 

Palavra-chaves: Vegetação ripária, queda dos detritos foliares, decomposição dos 

detritos, richos tropicais, Brasil 
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Abstract 

 

Although the litterfall play an important role in the ecosystem processes in tropical 

streams, surprisingly few studies have assessed how this temporal variability might to 

affect the litter breakdown rates. The aim of this study was to quantify the litterfall over 

a yearly cycle and assess if changes in their amount and quality modify the litter 

breakdown rates. For this, we selected a 100-meter section in 3
rd

 order stream where by 

buckets we quantify the vertical input of litterfall. At monthly intervals, the litter 

accumulated into the buckets was removed, weighed wet and the buckets with the 

highest leaf mass were used for the breakdown experiments. Fifteen litterbags were 

incubated monthly and removed after 30 days to determine the percentage of leaf 

remaining mass, chemical composition, ATP, ergosterol and aquatic invertebrates. 

Water parameters (e.g. 
o
C, DO, pH) were monthly measured in situ, and at laboratory 

concentrations of nitrite, nitrate, ammonia, ortho-phosphate and total alkalinity were 

determined. The results showed a temporal variation in the inputt of leaf detritus to the 

stream and this variation can be explained by change in the precipitation (decrease in 

biomass) and a causal relationship with the intensity of solar radiation (increase in 

bimassa). Similarly, we observed a temporal variation in litter quality as a result of the 

type of litter leaf delivered to the stream. Detritus containing lower concentrations of 

lignin and cellulose, and higher concentrations of nitrogen showed a higher rate of 

decomposition when compared to leaf litter with lower concentrations of nitrogen and a 

higher concentration of lignin and polyphenols. Temporal changes in the chemistry of 

detritus showed a direct relationship with the microbial and aquatic invertebrate 

colonization, and consequently with decomposition rates found. In conclusion, we 

found a monthly variation in the input of organic matter to the stream as a result of 

regional climatic factors and characteristics of riparian vegetation and we cconcluded 

that changes in the input of leaf litter influences in the decomposers community and 

consequentely in the litter breakdown rates. 

 

Keywords: riparian vegetation, litterfall, litter breakdown, tropical streams, Brazil 
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INTRODUÇÃO 

 

Nas últimas décadas, inúmeras pesquisas têm investigado a função da vegetação 

ripária como fonte de energia e matéria para os ecossistemas aquáticos (Kominoski et 

al. 2013; Gonçalves et al. 2014) . A questão central é que a vegetação ripária fornece 

energia e nutrientes essenciais aos ecossistemas aquáticos adjacentes (Wallace et al. 

1997), principalmente para os pequenos riachos florestados. Estes dependem da entrada 

de matéria orgânica alóctone para efetivação de seus processos ecológicos, uma vez que 

o sombreamento causado pelo dossel das árvores diminui a produtividade primária 

destes riachos (Vannote et al. 1980). Assim, a entrada de detritos foliares passa a ser a 

principal fonte de matéria e energia, servindo como recurso alimentar e fornecendo 

abrigo e refúgio para a comunidade aquática (Graça 2001; Tank et al. 2010; Bruder et 

al. 2013). Desta forma, a queda do detrito foliar é um dos mais importantes eventos em 

pequenos riachos florestados (Zalamea & González 2008). 

Os detritos foliares oriundos das diferentes espécies vegetais presentes na 

vegetação ripária são caracterizados por apresentarem uma elevada diversidade de 

compostos químicos (Kominoski et al. 2009), que variam em suas concentrações de 

lignina, celulose, polifenóis, nitrogênio e fósforo (Gessner & Chauvet 1994; Aerts 

1995). Formados basicamente por matéria orgânica particulada, estes detritos foliares 

alóctones são compostos por folhas, galhos e partes reprodutivas (Benfield 1997; 

Abelho 2001). O aporte destes detritos alóctones depende de dois fatores principais: o 

tipo de vegetação ripária presente e os fatores climáticos predominantes que 

influenciam os padrões de senescência foliar (Touma et al. 2009). Por exemplo, 

florestas decíduas são altamente sazonais e, dependendo da fenologia das espécies 

vegetais presentes, as maiores quantidades de queda de MO ocorrem durante certos 

períodos do ano, geralmente entre o outono e o inverno (Abelho 2001) e a 
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decomposição deste material sustenta as cadeias alimentares aquáticas ao longo de todo 

o ano (Artmann et al. 2003). Nestas regiões, as baixas temperaturas são tidas como o 

principal fator na queda do detrito foliar (Zhang et al. 2014). 

Nos riachos tropicais, apesar dos esforços para entender a dinâmica da matéria 

orgânica, ainda persiste uma carência de informações sobre como esta dinâmica 

influência no funcionamento dos riachos. Nestas áreas, o período de queda foliar é mais 

variável, em partes, devido à alta diversidade das espécies vegetais presentes e suas 

respostas em função das condições ambientais locais (Wantzen et al. 2008). Por 

exemplo, em regiões onde existe uma estação seca bem definida, a queda do detrito 

foliar é um mecanismo para a conservação de água, sendo altamente sazonal, com picos 

frequentemente associados ao fim da estação seca (França et al. 2009; Gonçalves et al. 

2014) e o início da estação chuvosa (Gonçalves et al. 2013). Entretanto, em algumas 

regiões, raramente há uma estação seca marcante. Nestas áreas, uma entrada contínua de 

MO pode ocorrer durante todo o ano com picos frequentemente associados às 

características da vegetação (desenvolvimento e fenologia) e a outros fatores ambientais 

além das fortes chuvas e ventos da região (Wantzen et al. 2008). 

Diferenças temporais na produção de MO dentro de diferentes tipos de 

ecossistemas tem sido destaque de alguns trabalhos (Zhang et al. 2014; Hart et al. 

2013). Entretanto, até o momento, nenhum estudo tem avaliado como estas diferenças 

podem afetar processos ecossistêmicos, tais como a decomposição foliar. A 

decomposição foliar é influenciada pela qualidade do detrito, atividade dos 

consumidores e condições ambientais (Tank et al. 2010; Kominoski & Rosemond 

2012). A composição química e estrutura física dos detritos foliares influenciam a 

preferência dos fragmentadores e a taxa de colonização microbiana (Graça et al. 2001; 

Hladyz et al. 2009; Ligeiro et al. 2010).  Além disto, variáveis ambientais tais como 
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temperatura do ar, chuvas e radiação solar podem influenciar também nos padrões 

temporais na queda dos detritos foliares (Zalamea & González 2008; Averti & 

Dominique 2011) e seu processamento (Menéndez et al. 2003). Por exemplo, alguns 

estudos têm encontrado rápidas taxas de decomposição foliar durante a primavera do 

que no outono, os quais foram atribuídos às altas temperaturas e ao aumento da 

densidade de invertebrados. Por outro lado, estudos têm demonstrado o efeito oposto, 

menores taxas de decomposição na primavera do que no outono, sendo este resultado 

atribuído à redução na decomposição microbiana e densidade de invertebrados (Bergfur 

2007).  

A compreensão de como os fatores bióticos e abióticos interfere no 

funcionamento dos ecossistemas aquáticos tem avançado rapidamente ao longo dos 

últimos anos (Sutherland et al. 2013). Entretanto, algumas questões permancem 

indefinidas, principalmente nos ecossistemas tropicais. Neste trabalho, nós 

investigaremos as seguintes questões: (1) A entrada de detritos foliares em pequenos 

riachos tropicais apresenta uma variação temporal em função de fatores ambientais 

locais? (2) a qualidade do detrito (avaliada através da composição química) que entra 

nos ecosistemas aquáticos interfere nos processos de colonização por microorganismos 

e invertebrados aquáticos alterando as taxas de decomposição foliar? Nós trabalhamos 

com as seguintes hipóteses: (1) A dinâmica de MO nas zonas ripárias é influnciada pelo 

tipo de vegetação ripária presente e pelos fatores regionais tais como temperatura e 

precipitação (2) alterações na quantidade e qualidade (composição química) de matéria 

orgânica alóctone modifica o processo de colonização por microrganismos e 

invertebrados aquáticos, interferindo na decomposição foliar, um importante processo 

ecossistêmico em riachos florestados (Gessner et al. 1999). 
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MATERIAL E MÉTODOS 

   Área de Estudo 

 

Este estudo foi realizado de Setembro de 2010 a Setembro de 2011, através de 

amostras mensais realizadas ao longo da zona ripária do riacho Cachoeira Grande, um 

riacho de 3° ordem, localizado na bacia hidrográfica da lagoa do Peri (27° 44'S e 48 ° 

31'W), Florianópolis, Sul do Brasil. O riacho tem suas nascentes situadas a 280 m de 

altitude e se estende por 1,17 km até desaguar na Lagoa do Peri, drenando uma área de 

1,66 km² (Santos et al. 1989). A região é recoberta por Floresta Ombrófila Densa em 

estádio avançado de regeneração, possuindo um dos fragmentos vegetais mais 

desenvolvidos da Ilha de Santa Catarina, podendo inclusive apresentar focos de floresta 

primária restritos nos altos das encostas nas regiões de nascentes (Neto & Klein, 1991). 

O clima é tropical úmido, com ausência de estação seca e tendo chuvas bem distribuídas 

ao longo do ano (1.850 mm chuva anual), embora as maiores precipitações sejam mais 

concentradas nos meses de primavera e verão (Outubro- Março) (Lemes-Silva et al., 

2014). A temperatura muda com as estações do ano, variando de 2°C no inverno para 

35°C no verão (Hennemann & Petrucio 2011). Devido à localização de difícil acesso, o 

riacho Cachoeira Grande é considerado como conservado. 

 

Desenho Experimental 

           Dinâmica da material orgânica 

 

A quantificação vertical dos detritos foliares para o riacho foi avaliada através de 

baldes inseridos a 2 metros acima da superfície da água. Noventa baldes foram 

distribuídos em 5 pontos amostrais, estando estes distante 20m. Em cada ponto 
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amostral, 18 baldes foram dispostos em três cordas, contendo seis baldes por corda, 

espaçados ao longo das cordas presas nas árvores, perpendiculares ao curso d'água 

(Fig.1 esquemático simplificado).  

 

 

Figura 1: Figura esquemática simplificada (vista do plano) mostrando a disposição dos 

baldes verticais ao longo de um trecho de riacho. Em cada ponto de amostragem, 18 

baldes foram dispostos em três fileiras contendo seis baldes cada, espaçados ao longo de 

uma corda presa ao banco do córrego, perpendicular ao curso de água. 

 

Em intervalos mensais, os detritos acumulados nos baldes foram removidos, 

pesados (úmido) in situ e o balde com a maior massa foliar em cada corda foi utilizado 

no experimento de decomposição foliar (ver abaixo). O conteúdo dos outros cinco 

baldes restantes em cada corda foi armazenado em sacos plásticos devidamente 

identificados para posterior pesagem e identificação em laboratório. Em laboratório, o 

material foi seco em estufa a 60◦C durante 72h até obter peso constante. Após este 
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período, as folhas foram separadas e identificadas até o menor nível taxonômico 

possível utilizando-se bibliografia disponível e comparações morfológicas com 

amostras previamente identificadas a partir de outros estudos (Sobral et al. 2006). Os 

dados de precipitação, intensidade do vento e as temperaturas médias do ar durante todo 

o período do estudo foram fornecidos pela Empresa de Pesquisa Agropecuária e 

Extensão Rural de Santa Catarina (EPAGRI). 

 

Decomposição dos detritos foliares  

 O experimento de decomposição foi realizado junto com a quantificação do 

aporte vertical dos detritos foliares. Devido ao tamanho dos litter bags utilizados (15 x 

15 cm; malha de 10 mm), apenas as folhas maiores que 10 mm de comprimento foram 

selecionadas para a utilização no experimento de decomposição foliar, uma vez que 

folhas menores podiam passar pela malha utilizada. As folhas seleciondas a partir dos 

baldes com a maior quantidade de material foliar (um balde por corda) foram inseridas 

dentro de litter bags e incubadas no riacho para decompor por 30 dias. A quantidade de 

material foliar inserido variou de 1 a 4 g. Após um mês de incubação, os litter bags 

foram removidos e substituídos por novos. Após a remoção, eles foram colocados 

dentro de sacos plásticos individuais e transportados em caixas térmicas para o 

laboratório. Quinze amostras mensais (cinco pontos x três litter bags) foram incubadas 

mensalmente no riacho por um período de 12 meses. 

 

Características químicas e físicas da água 

Os valores de oxigênio dissolvido, condutividade elétrica, pH e temperatura da 

água foram mensurados in situ mensalmente em cada um dos cinco pontos amostrais  

utilizando-se uma sonda multi-parâmetro YSI Model. As concentrações de Amônia 
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(Koroleff 1976), Nitrato (Mackereth et al. 1978), Nitrito (Golterman et al. 1978) e 

Fósforo reativo (Strickland & Parsons 1960), foram determinados em laboratório a 

partir de amostras de água (filtrada em 0.7 µm de poro- filtro de fibra de vidro), 

coletadas em cada um dos cinco pontos amostrais. Foi coletado 1 L de água em cada 

ponto amostral. A alcalinidade total foi determinada através da titulação de 50-100 mL 

de água do riacho utilizando-se H2SO4 0.02N até encontrar um pH próximo a 3.75 

(APHA 2005). Medidas de profundidade local e velocidade de corrente foram obtidas 

em cada um dos pontos amostrais. Todas as medidas abióticas foram aferidas 

mensalmente. 

 

Procedimentos em laboratório 

Em laboratório, os detritos remanescentes dos litter bags foram lavados com 

água destilada com auxilio de uma peneira de 125 μm para retenção dos invertebrados 

associados aos detritos. Para cada litter bag, em todos os pontos amostrais, foram 

selecionados quando possível cinco folhas, e com o uso de um furador de discos (n=8, 

1,5 cm de diâmetro), retirou-se três discos de cada uma, formando-se assim três 

conjuntos com cinco discos cada. Os discos foram obtidos a partir de áreas contínuas 

das folhas, evitando-se as nervuras principais. Um conjunto de discos foi utilizado para 

a determinação da biomassa fúngica (através da quantificação do ergosterol), o 2
o
 foi 

utilizado para a determinação da biomassa microbiana total (através da quantificação do 

ATP) e o 3 º foi utilizado para o calculo da massa seca livre de cinzas (MSLC; secas em 

estufa a 60 °C por 72h, pesado e queimado a 550 °C durante 4h, e novamente pesados 

para determinar o teor de cinzas e MSLC restante). Para tanto, um conjunto de discos 

foi previamente seco em estufa por 72h a 60 ºC e pesados. Posteriormente, este mesmo 

conjunto de discos foi incinerado por quatro horas a 550ºC em mufla, sendo repesados 
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novamente e determinado o peso seco livre de cinzas. Para obter a proporção de matéria 

orgânica presente na amostra, fez-se a diferença de peso antes e após a queima. O valor 

obtido representa a quantidade de cinzas da amostra. 

 Após a remoção dos discos, os detritos restantes foram colocados em vazilhas 

de alumínio e secos em estufa a 60 °C por 72 h para determinação do peso seco. 

Posteriormente, as folhas secas foram trituradas para a caracterização da composição 

química. A qualidade química foi avaliada através da quantificação inicial das 

concentraçãoes de lignina/celulose, polifenóis, nitrogênio, fósforo e da determinação 

das relações iniciais de C:P, C:N e N:P. Para determinar os conteúdos de fibra, lignina e 

celulose foram utilizadas 250 mg de detritos. A proporção dos compostos estruturais foi 

estimada a partir de remoções sucessivas de tais elementos dos detritos, após lavagem 

em solução de ácido detergente e de ácido sulfúrico a 72%. Os valores foram obtidos a 

partir de diferenças de peso, após contato das amostras com cada reagente e queima em 

mufla a 500 
o 

C (overnight) (Gessner 2005). As concentrações de polifenóis totais 

encontrados nos detritos foram determinadas através do método de extração em acetona 

70% por uma hora, a 4 
o
C. As amostras foram centrifugadas e uma alíquota do 

sobrenadante foi retirado para a leitura, realizada em espectrofotômetro (760 nm) 

(Bärlocher & Graça 2005).  

As concentrações de fósforo foram determinadas por digestão em ácido 

perclórico, sulfúrico e nítrico, em placa digestora, a 300ºC, tendo a leitura realizada em 

espectrofotômetro (882 nm). Os teores de nitrogênio foram determinados através do 

método de Kjeldahl, através do qual a amostra é digerida com ácido sulfúrico 

concentrado sob aquecimento, o que transforma todo o nitrogênio orgânico em íon 

amônio. Em uma etapa subsequente, a solução obtida foi alcalinizada com hidróxido de 

sódio concentrado e a amônia produzida nessa etapa foi destilada e captada por uma 



70 
 

solução de ácido bórico, que então é titulada com ácido sulfurico padronizado (Tedesco 

et al. 2005). A partir dos resultados de MSLC estimou-se a quantidade do carbono 

através da multiplicação da MSLC por 0.53 (Wetzel 1983) e as relações de carbono: 

nitrogênio (C: N), de carbono: fósforo (C: P) e de nitrogênio: fósforo (N: P). 

 

Biomassa Total da Comunidade Microbiana (ATP) 

A biomassa total dos microorganismos decompositores (hifomicetos aquáticos e 

outros) foi determinada através da quantificação das concentrações de ATP encontradas 

nos detritos foliares como descrito em Abelho (2005): os discos foliares com 5ml de 1.2 

N H₂SO₄ contendo 8 g/L ácido oxálico e 5mL solução tampão HEPES  foram  

triturados ((Polytron, 1 min, posição 30) e centrifugados (Eppendorf 5430R, 20 min, 4 

°C e 10,000 g). Após esse procedimento, o sobrenadante foi filtrado (Sterile Millipore, 

0.2 Dm), neutralizado com NaOH e uma alíquota do extrato obtido foi colocada em 

tubos hidrofóbicos, na presença de uma enzima catalizadora de ATP (luciferase) e 

solução tampão, para a primeira leitura em luminômetro. Uma segunda leitura foi 

realizada, a partir de solução com concentrações conhecidas de ATP, que foi utilizada 

para o cálculo da concentração real de ATP presente na amostra. 

 

Concentração de ergosterol 

A determinação da biomassa de fungos associados com as folhas em 

decomposição foi estimada a partir da extração de ergosterol, um lipídeo exclusivo 

presente nas membranas destes microorganismos (Gessner 2005). O lípido foi extraído 

por fervura (banho-maria 60
o
C) em hidróxido de potássio e metanol, sendo a 

purificação do extrato obtida por passagem em colunas, com a ajuda de um sistema de 

vácuo. Após este procedimento, o ergosterol foi eluído com isopropanol e analisado por 
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meio de cromatografia líquida de fase reversa, usando metanol (HPLC). Os resultados 

foram expressos em μg/g de MSLC e a eficiência deste processo foi testada a partir de 

um conjunto de discos estéreis, adicionados a uma solução onde as concentrações de 

ergosterol eram previamente conhecidas. 

 

Comunidade de Invertebrados aquáticos 

Os invertebrados aquáticos retidos na peneira de 125 μm foram triados e 

identificados com o auxílio de uma lupa (marca Zeiss) até o nível de família de acordo 

com Merrit & Cummins (1996) e Cummins et al. (2005). Após a identificação, os 

invertebrados aquáticos foram classificados em cinco grupos tróficos funcionais: 

Raspadores, Filtradores-coletores, Fragmentadores, Raspadores-coletores e Predadores. 

Os membros da família Chironomidae e da classe Annelida foram classificados como 

Generalistas, devido a diversidade de hábitos alimentares apresentados por este grupo, 

não sendo possível uma classificação específica (Higuti & Takeda, 2002, Henriques-

Oliveira et al. 2003). A densidade total dos invertebrados foi calculada utilizando-se a 

abundância total dos invertebrados dividida pelo peso seco total das folhas. Os valores 

foram expressos em densidade/ g folhas. 

 

ANÁLISE DOS DADOS 

      Dinâmica temporal do detrito foliar 

Para verificar se houve diferenças temporais no aporte de detritos foliares para o 

riacho Cachoeira Grande (variável dependente) durante os meses amostrados (variável 

contínua) foi realizada uma análise de variância de medidas repetidas (RM-ANOVA). 

Quando a variável tempo diferiu estatisticamente, as diferenças entre cada tempo 

amostral foram determinadas a partir do teste de Tukey com correção de Bonferroni, 
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usando a função glft do pacote multcomp (Hothorn et al. 2008). Os dados, quando 

necessário, foram logaritimizados para minimizar o efeito de diferentes unidades de 

medida e obter-se homogeneidade das variâncias. Análises de regressões lineares 

(função lm, pacote stats) foram aplicadas para verificar a existência de relações entre as 

variáveis locais (vento e chuva) com o aporte de detritos foliares (Zar 2010). Para 

verificar se as espécies vegetais que mais contribuíram em biomassa apresentaram uma 

variação temporal no aporte de detrito foliar para o riacho, análises de variancia (one-

way ANOVA) foram aplicadas seguidas do teste de comparação múltipla (Crawley 

2007). Para examinar as diferenças na quantidade de chuva, nos parâmetros de 

qualidade da água (condutividade, alcalinidade, pH, velocidade da água, profundidade e 

oxigênio dissolvido e temperatura da água) e nas concentrações de nutrientes (nitrato, 

nitrito, fósforo e amônia) entre os meses amostrados utilizou-se modelos lineares 

simples. Os dados de precipitação e vento foram transformados em variável categórica, 

pois para todas as réplicas (mensais) os valores obtidos eram os mesmos. 

 

Decomposição dos detritos foliares 

ANOVAs unifatoriais foram aplicadas para testar qualquer variabilidade 

temporal na perda de massa foliar, na composição química do detrito (nitrogênio, 

fósforo, lignina, celulose, polifenóis, C: N, C: P e N: P), na comunidade microbiana 

(ATP e ergosterol) e dos invertebrados aquáticos entre os meses do ano (Zar 2010). 

Quando a variável tempo diferiu estatisticamente, as diferenças entre os meses 

amostrados foram determinadas a partir de testes de comparação múltiplas (Crawley 

2007). Para analisar o efeito da variação temporal dos detritos foliares sobre a 

comunidade de invertebrados aquáticos, composição química do detrito e comunidade 

microbiana em função dos tempos amostrais (variável categórica) foi realizada uma 
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análise de variância multivariada (MANOVA/Pillai teste; função manova, pacote stats 

para R). Esta análise pode ser utilizada quando as variáveis dependentes analisadas 

apresentam relações de interdependência (Scheiner 2001). Para a MANOVA, foi 

utilizado o teste Hotteling T2 para comparações múltiplas através do pacote ICSNP 

(Nordhausen et al. 2012). Todas as análises e gráficos foram realizadas na versão R-

Programa 2.12.1 (Core Team 2012). 

 

RESULTADOS  

      Dinâmica da matéria orgânica 

O aporte de detritos foliares para o riacho Cachoeira Grande apresentou uma 

variaçao temporal durante o período de estudo (RM-ANOVA: F1,12 = 19,187; p = < 0, 

0001). Testes pos hoc evidenciaram que os menores aportes de detritos foliares 

(Fevereiro, Março e Abril: 20 g m
-2

, 2,25 g m
-2

 e 18 g m
-2

, respectivamente) foram 

associados ao período de intensas chuvas (R
2
 = 0,62; p < 0,001) (Março a Maio) e 

menores velocidade do vento (R
2
 = 0,41; p < 0,001, Fig. 2) na região. Foram observados 

dois picos principais de aportes de detritos foliares: um na primavera (Setembro a 

Outubro de 2010) e o outro no inverno/primavera (Agosto a Setembro 11). Em Outubro 

de 2010, o aporte de detritos foliares para o riacho foi de 70 g m
-2

 e em Setembro de 

2011 foi de 64 g m
-2

. 
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Figura 2: Relação entre as médias mensais de precipitação, ventos e queda do detrito 

foliar (média de entrada vertical) no córrego Cachoeira Grande entre setembro de 2010 

e setembro de 2011. O valor de R
2
 é resultado da regressão linear entre a queda do 

detrito foliar, precipitação local e vento. 

 

 

Os detritos foliares identificados foram compostos por 122 espécies vegetais 

identificadas na zona ripária do riacho Cachoeira Grande. Sete espécies representaram 

mais de 70% da entrada total dos detritos foliares (Fig. 3). As espécies que mais 

contribíram com detritos foliares foram Alchornea glandulosa, Casearia obliqua, 

Cupania vernalis, Ficus eximia, Ficus organensis, Pausandra morisiana e Virola 

bicuhyba (Lisboa et al. 2014, no prelo). Ficus eximia, Ficus organensis e Virola 

bicuhyba não apresentaram qualquer variação temporal na queda de detritos foliares 

durante o período de estudo, sendo denominadas de espécies não modais. As demais 

espécies apresentaram picos multimodais, ou seja, com dois ou três picos de quedas 

foliares significativos ao longo do periodo de estudo. Alchornea glandulosa apresentou 

os maiores picos foliares durante os meses de Dezembro 2010 e Janeiro 2011 e 

novamente em Setembro de 2011 (F12,52 = 3,9144; p < 0,002). Casearia obliqua teve os 
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maiores picos foliares em Outubro 2010 e entre Maio e Agosto de 2011 (F12,52 = 3,1047; 

p < 0,022), enquanto Cupania vernalis apresentou os maiores picos foliares em 

Dezembro 2010 e Janeiro 2011 (F12,52 = 3,366; p < 0,011). Pausandra morisiana 

apresentou os maiores picos foliares entre Dezembro 2010 a Março 2011 (F12, 52 = 

2,6802; p < 0,006). 

 

 
 

Figura 3: Contribuição total das principais espécies vegetais identificadas no trecho do 

riacho estudadodurante o período de Setembro 2010 a Setembro 2011. 

 

  

Variáveis abióticas  

 

A intensidade de chuva durante o período amostrado variou siginificativamente 

(F12,13 = 43,126; p = 0,0001; Fig. 2). Esta diferença observada foi dirigida 

principalmente pelos maiores volumes de chuva registrados durante os meses de Março 

e Abril. Em Março, o volume de chuva foi de 420,9 mm e em Abril foi de 260,0 mm. 

Nos demais meses, a precipitação média ficou sempre abaixo de 100 mm.  As variáveis 
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abióticas da água como condutividade (F12,52 = 198,6; p = 0,001), oxigênio dissolvido 

(F12,52 = 31,890; p = 0.001), temperatura (F12,52 = 66,795; p = 0.000), velocidade da 

água (F12, 52 = 5,2373; p = 0,001) e a alcalinidade (F12, 52 = 1,9243; p = 0,050) 

apresentaram diferenças significativas entre os meses amostrados (Tab.1). 

Com relação aos nutrientes da água obsevou-se que os valores de fósforo reativo 

solúvel foi maior nos meses de Junho (6 μg L
–1

 ) e Julho (12 μg L
–1

) (F12,39 = 14,87; p < 

0,001) e manteve-se abaixo de 4,5 μg L
–1

 nos outros meses amostrados. A concentração 

de nitrito na água também variou significativamente ao longo dos meses estudados 

(F12,39 = 455,6; p = 0,0001). Os maiores valores foram observados nos meses de Junho 

(3,0 μg L
–1

) e Julho (2,7 μg L
–1

).
 
Assim como, os valores de nitrato, que apresentaram 

as maiores concentrações no mês de Agosto (250 μg L
–1

; F12,39 = 18,71; p = 0,000). A 

concentração de amônia na água variou mensalmente de 8,5 μg L
–1

 no mês de 

Novembro para 30 μg L
–1

 no mês de Junho, mas nenhum padrão claro pode ser 

obervado (F12,39 = 0,9926; p = 0,4731).  
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Tabela 1: Valores médios e desvio padrão das características físicas e químicas da água e da composição química dos detritos foliares incubados 

no riacho Cachoeira Grande no período de Setembro 2010 a Setembro 2011. OD= oxigênio dissolvido (mg L
–1
) , Cond = Condutividade (μs cm

–1
) , 

T=temperatura da água (°C), Alc= Alcalinidade (mEq L
-1

), Prof= profundidade (cm), V= velocidade da água (m/s), Nitrito (μg L
–1) 
, Nitrato (μg L

–1) , 
 Amônia

 

(μg L
–1
) e P = fósforo (μg L

–1
).  

Composição química do detrito: C= carbono (%), N= nitrogênio (%), P= fósforo (%), Cel= Celulose (%), Lig= Lignina (%) e pol= Polifenóis (%). 

 

 

Características da água do riacho                                               Composição química do detrito 

 pH OD Cond T Alc Prof V Nitrito Nitrato Amônia P  C N P C:N C:P N:P Cel Lig Pol 

Set 7,3 8,3 82,6 18,1 0,37 17,3 5,3 0,2 151,0 9,2 2,2  0,5 1,2 0,2 45,8 306,7 7,3 24,0 15,5 1,6 

Out 6,8 8,1 73,1 18,4 0,12 22,8 6,4 0,2 150,7 10,9 2,4  0,3 1,6 0,1 20,7 254,5 11,7 40,0 17,2 1,9 

Nov 7,3 7,6 90,6 19,9 0,13 23,0 6,6 0,1 125,1 8,5 2,4  0,5 1,5 0,1 37,2 568,2 16,4 33,0 37,1 3,9 

Dez 6,5 6,8 108,1 21,0 0,09 20,8 3,8 2,2 56,1 13,0 4,5  0,5 2,0 0,1 23,9 397,3 19,3 12,5 11,4 3,1 

Jan 7,3 8,2 62,1 22,9 0,14 23,0 4,7 2,3 20,9 15,4 4,9  0,1 1,7 0,2 5,3 58,3 12,1 42,2 25,5 3,4 

Fev 7,4 8,3 61,3 22,8 0,10 23,8 5,1 2,1 30,3 14,4 5,2  0,1 1,6 0,1 5,9 34,7 17,1 57,2 19,7 4,9 

Mar 7,4 9,7 49,7 19,8 0,07 25,7 2,5 0,2 125,1 19,4 2,0  0,2 1,7 0,2 15,5 126,5 11,2 41,0 22,1 2,9 

Abr 6,6 9,5 62,3 19,1 0,05 20,6 6,5 0,1 100,0 15,8 2,1  0,0 1,2 0,2 1,7 15,0 7,4 63,0 19,5 4,0 

Mai 6,6 9,3 58,5 16,0 0,07 20,7 10,5 0,2 139,2 9,6 3,1  0,1 1,1 0,2 17,6 71,8 6,4 62,1 26,6 4,0 

Jun 7,1 9,4 55,2 13,5 0,07 20,9 8,0 3,0 10,90 30,1 6,3  0,2 0,9 0,2 23,4 95,8 4,3 44,0 32,7 4,2 

Jul 7,1 10,2 55,9 16,9 0,07 22,2 6,8 2,7 12,3 14,4 12,3  0,1 0,9 0,2 23,5 83,5 5,5 27,0 34,5 6,2 

Ago 6,5 10,4 53,0 16,3 0,20 29,4 3,3 0,2 250,0 19,4 4,2  0,3 0,7 0,2 51,0 164,2 4,5 30,7 19,0 4,5 

Set 6,9 9,5 59,2 18,6 0,09 14,2 6,6 0,2 127,1 22,0 2,0  0,5 0,3 0,2 55,0 247 7,0 23,0 15,5 5,2 

Média 7,0 8,8 67,1 18,7 0,12 22,0 5,90 1,02 99,6 15,4 4,1  1,2 1,30 0,5 25,2 187,0 10,0 38,0 22,9 3,7 

DP 0,34 1,04 16,3 2,5 0,1 3,5 2,0 1,2 70,0 5,8 2,8  0,2 0,20 0,05 5,0 46,9 1,4 15,5 8,0 1,2 
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Coeficientes de decomposição foliar e composição química do detrito 

 

A perda de massa foliar (ANOVA, F 1,12 = 9,866; p = 0,0005) e o coeficiente de 

decomposição (k) apresentaram diferenças significativas entre os meses estudados 

(ANOVA: F1,12 = 3,991; p = 0,0005, Fig. 4). O valor médio do coeficiente de 

decomposição dos detritos foliares variou de 0,020 em Dezembro para 0,094 d
-1 

em 

Agosto. Os maiores valores obtidos de k (Fevereiro a Abril: k = 0,097 ± 0,025; 0,044 ± 

0,019; 0,094 ± 0,04, respectivamente) coincidiram com os meses em que foram 

observadas as maiores perdas de massa foliar nos litter bags. 

 

 

Figura 4: Valores médios (± EP) da massa remanescente (%) e das taxas de 

decomposição (k) dos detritos foliares incubados no riacho Cachoeira Grande no 

período de Setembro 2010 a Setembro de 2011. 
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Análises de variância demostraram que a qualidade química dos detritos foliares 

diferiu entre os meses amostrados (Tabela 1). Os valores de fósforo (F12, 50 = 3,57; p = 

0,0007), Nitrogênio (F12,50 = 2,01; p = 0,044), lignina (F11,50 = 2,2543; p = 0,0028), 

celulose (F11,50 = 2.84; p = 0,0067), e polifenóis (F11,50 = 3,51; p = 0,0013) apresentaram 

uma variação temporal, bem como os teores  de carbono (F12, 52 = 10,14; p = 0,0007) e 

as relações C: N (F 12, 37 = 3,09; p = 0,0041) e C: P (F12,43 = 4,81; p = 0,0005). A relação 

N:P foi à única variável que não apresentou uma variação temporal ao longo do período 

estudado (F12, 32 = 1,85; p = 0,0851). Os maiores valores de lignina (37,0 ± 8,0 g- 

1
massa seca), nitrogênio (2,0% g

-1
massa seca) e fósforo (0,1% g-

1 
massa seca) foram 

observados em Novembro, Dezembro e Janeiro, respectivamente. As concentrações de 

celulose e polifenóis apresentaram valores mais elevados em Abril, Maio e Julho. Por 

outro lado, as menores concentrações de lignina (11,5 ± 2,0 g
-1

massa seca), nitrogênio 

(0,72% g
-1

massa seca), fósforo (0,1% g
-1

massa seca), celulose (12,4 ± 1,4 g-
1
massa 

seca) e polifenóis (1,56 ± 0,3 g
-1

massa seca) foram observados em Dezembro, Agosto, 

Fevereiro e Setembro, respectivamente. Com relação aos valores médios de carbono 

(55,2 ± 19), e das relações C: P (568 ± 92) e C: N (0,55 ± 0,2) os maiores valores 

observados ocorreram nos meses de Novembro e Setembro. 

Através dos resultados de uma MANOVA foi possível observar o efeito 

significativo da composição química do detrito foliar sobre as taxas de decomposição 

durante os meses amostrados (Tab 2). O resultado das análises de contrastes destacou 

principalmente os meses em que os valores dos componentes químicos dos detritos 

foliares apresentaram-se mais elevados. Entre todos os parâmetros químicos analisados, 

especificamente, verificou-se uma relação positiva do nitrogênio (r = 0,26; p = 0,048) e 

da lignina (r = 0,30, p = 0,032) sobre as taxas de decomposição foliar. Observou-se 
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também a relação negativa entre a relação C: P (r = -0,27; p = 0,049) e as taxas de 

decomposição foliar. 

 

Tabela 2: Sumário dos resultados da MANOVA para os dados de composição química 

do detrito foliar. Valores de K, nitrogênio, fósforo, lignina, celulose, polifenóis, C: N, 

C: P e N: P em conjunto constituíram o vetor dependente. 

 

Manova DF Pillai trace F p   

Intercept 1 0,98 113,7 0,0001   

Meses 12 3,91 1,34 0,0383   

Residual 21      

Análise múltipla de contraste 

Meses T.2 P  Meses T.2 p 

Out - Mar 27.36 0,0352  Dez - Mai 21,29 0,0152 

Out - Jun 25.99 0,0374  Dez - Jul 27,61 0,0003 

Out - Jul 14.46 0,0262  Jan - Jul 11,71 0,0349 

Dez - Fev 19.95 0,0484  Mai - Jul 19,61 0,0169 

*Significativo para p < 0.05. Out= Outubro, Jan=Janeiro, Fev= Fevereiro, Mar= Março, 

Mai= Maio, Jun= Junho, Jul= Julho, Dez= Dezembro. 

 

 

 

Comunidade microbiana e biomassa fúngica  

 

As concentrações de ATP encontradas nos detritos em decomposição diferiram 

significativamente entre os meses estudados (ANOVA: F12,45 = 16,508; p = 0,0002), 

oscilando de de 418 nmoles/g MSLC em Janeiro 11 para 64 nmoles/g MSLC em Maio. 

Dois picos principais foram observados (teste de Tukey, p = 0,01 e p = 0,03): O 

primeiro pico, nos meses mais quentes (Setembro /10 de Abril /11) e o segundo, no 

período com as temperaturas mais baixas (Maio a Setembro de 2011).  Os valores de 

ergosterol também oscilaram ao longo do período de estudo (ANOVA: F12,45 = 2,9601; 
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p = 0,0017). A maior concentração foi observada em Julho (490 μg/g MSLC) e a menor 

em Março (230 μg/g MSLC; Tukey teste, p = 0,04). Através dos resultados da 

MANOVA foi possível observar que a interação entre a biomassa fúngica, comunidade 

microbiana e as taxas de decomposição foliar em função dos meses amostrados 

apresentou resultados significativos (MANOVA / Pillai: F12,45 = 1,2631; p = < 0,001, 

Tab.3). Testes de comparações múltiplas (com correção de Bonferroni) destacou esta 

interação significativa entre as variáveis em praticamente todos os meses amostrados 

(Tab.3). 

 

 
 

Figura 5: Valores mensais estimados (média ± EP) de biomassa microbiana total 

(nmoles/g MSLC) e biomassa fúngica (μg/g MSLC) nos detritos foliar incubados no 

riacho Cachoeira Grande, durante o período de Setembro de 2010 a Setembro de 2011. 
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Tabela 3: Sumário dos resultados da MANOVA e da análise de contraste para a 

comunidade microbiana e a taxa de decomposição em função dos meses amostrados. Os 

valores K, ATP e ergosterol em conjunto constituem o vetor dependente. 

 Teste de comparações múltiplas- T
2
 Hotteling 

Setembro Abril*/Maio*/Junho** 

Outubro Abril**/Junho*/Julho*/Agosto*/ Dezembro** 

Novembro Abril*/Maio**/Junho**/Julho*/Agosto** 

Dezembro Fevereiro*/Março*/ Abril***/ Maio***/Junho*/ Julho** 

Janeiro Maio**/Junho**/Agosto** 

Fevereiro Abril**/Maio***/Junho***/Julho**/Agosto** 

Março Maio**/Junho**/Agosto** 

Abril Maio*/ Agosto* 

*p < 0.05, ** p < 0.01, *** p < 0.001 

 

 

Comunidade de invertebrados aquáticos 

 

Durante o período de estudo foram coletados e identificados um total de 3909 

invertebrados associados aos detritos foliares divididos em 33 táxons. Chironomidae 

(34%), Hydropsychidae (9%) e Leptophlebiidae (7%) foram os táxons que apresentaram 

as maiores densidades, por outro lado, Elmidae (6%), Hydroptilidae (6%), Leptoceridae 

(5%) e Calamoceratidae (5,5%) apresentaram densidades mais baixas. Juntos estes 

táxons representaram aproximadamente 72% do total dos invertebrados encontrados nos 

detritos foliares (Tab.4).  

 A densidade total dos invertebrados aquáticos (ANOVA: F12,168 = 8,50; p = 

0,0001) e a riqueza taxonômica (ANOVA, F12,168 = 6,2 p = 0,0001) variaram 

significativamente durante os meses amostrados. As maiores densidades foram 

registradas nos meses de Maio (76 ± 26 ind/g) e Junho (44 ± 15 ind/g) e as menores nos 

Manova DF Pillai trace F p 

Intercept 1 0,9546 330,7 <0,0001 

Meses 12 1,2631 2,975 <0,0001 

Residual 45    
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meses de Novembro (9 ± 2 ind/g), Dezembro (7 ± 3 ind/g) e Abril (13 ± 6 ind/g). Os 

maiores valores de riqueza foram registrados nos meses de Setembro 2010, Outubro 

2010 e Março 2011, e os menores valores foram observados nos meses de Fevereiro e 

Abril 2011 (Figura 6). 

O resultado das regressões lineares múltiplas entre a riqueza taxonômica e a 

densidade total dos invertebrados aquáticos em função das variáveis ambientais indicou 

que das onze variáveis selecionadas, apenas quatro apresentaram um efeito significativo 

com a densidade total e, apenas cinco foram relacionadas com a riqueza taxonômica dos 

invertebrados aquáticos no riacho. A densidade total foi correlacionada com pH, 

temperatura, velocidade e concentração de fósforo na água (Tabela 5; Adj-R
2
 = 0,55; p 

= 0,001), enquanto a temperatura da água, teor de oxigênio dissolvido, condutividade, 

pH e concentração fósforo foram relacionadas com a riqueza taxonômica (Adj R
2 

= 

0,53; p = 0,008). 
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Tabela 4: Valores médios (e desvio padrão) da densidade total de invertebrados 

aquáticos associados aos detritos foliares no riacho Cachoeira Grande. 

 

Taxóns FFG Densidade total 

Chironomidae P/CC/CF/R 13,5 ± 1,5 

Hydropsychidae Fil-Co 3,0 ± 0,43 

Hydroptilidae Fil-Co 2,5 ± 0,48 

Dixidae Fil-Co 1,0 ± 0,22 

Simullidae Fil-Co 1,3 ± 0,27 

Philopotamidae Fil-Co 0,9 ± 0,20 

Polycentropodidae Fil-Co 0,7 ± 0,17 

Elmidae Ra 2,3 ± 0,30 

Leptoceridae Ra-Co/Ra 1,9 ± 0,30 

Leptophlebiidae Ra-Co 2,7 ± 0,41 

Oligochaeta Ra-Co 1,2 ± 0,28 

Baetidae Ra-Co 1,0 ± 0,22 

Leptohyphidae Ra-Co 0,4 ± 0,10 

Calamoceratidae Fr 2,6 ± 0,26 

Trichodactylidae Fr 0,6 ± 1,71 

Aeglidae Fr 0,5 ± 0,14 

Hyalellidae Fr 0,5 ± 0,11 

Coenagrionidae P 0,5 ± 0,19 

Dicteriadidae P 0,4 ± 0,13 

Ceratopogonidae P 0,4 ± 0,10 

Megapodagrionidae P 0,9 ± 0,20 

Perlidae P 0,7 ± 0,15 

Libellulidae P 0,6 ± 0,21 

Empididae P 1,0 ± 0,22 

Calopterigidae P 1,0 ± 0,21 

Outros  1,5 ± 0,70 

FGG: grupos funcionais; Fil-Co: Filtrador-coletor; Ra: Raspadores; Ra-Co: Raspador-coletor; Fr: 

Fragmentadores; P: predadores. 
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Figura 6: Densidade total e riqueza taxonômica mensal (média ± desvio padrão) dos  

invertebrados aquáticos associados aos detritos foliares incubados no riacho Cachoeira 

Grande. 

 

Tabela 5: Modelos de regressão linear múltipla dos parâmetros ambientais locais versus 

a densidade total e riqueza taxonômica de invertebrados aquáticos associados aos 

detritos foliares presentes no riacho Cachoeira Grande. 

 

 Densidade total Riqueza taxonômica 

 Valor 

t 

        p Valor de t p 

Intercept 1,827 0,0767 3,777 0,0005 

pH -2,346 0,0251* -2,484 0,0179* 

Condutividade -1,280 0,2094 -2,473 0,0183* 

OD (mg L
-1

) -0,018 0,9859 -1,995 0,0539* 

Temperatura (°C) -2,198 0,0350* -4,365 0,0001* 

Profundidade (m) 0,680 0,5010 -0,523 0,6043 

Velocidade (m s
-1

) -2,198 0,0350* -1,798 0,0808 

Alcalinidade (mEq L
-1)

 -1,269 0,2132 0,052 0,9591 

Nitrito (μg L
-1

) 1,329 0,1929 1,700 0,0979 

Nitrato (μg L
-1

) 1,389 0,1742 0,214 0,8319 

Fósforo (μg L
-1

) -2,517 0,0169* -2,363 0,0238* 

Amônia (μg L
-1

) 0,919 0,3648 -0,603 0,5507 

Resumo do modelo Adj-R
2
=0,55; F11,33= 

3,666; p=0,001 

Adj-R
2
=0,53; F11,35= 

3,597; p=0,0018 

      * Significativo para p < 0,05 
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A estrutura da comunidade de invertebrados aquáticos quando classificados 

quanto aos grupos tróficos funcionais (GTF), diferiu significativamente entre os meses 

amostrados (Tab.6). Os grupos funcionais mais abundantes nos detritos foliares 

incubados foram compostos principalmente por Generalistas, os quais representaram 

mais de 46% da comunidade total, seguidos por Filtradores-coletores (19%), 

Raspadores-Coletores (16%) e Fragmentadores (8%). As maiores densidades 

observadas foram de Filtradores-coletores (30 ± 8 ind/g), Raspadores (8 ± 2 ind/g), 

Fragmentadores e os Raspadores-coletores (20 ± 5 ind/g), sendo os maiores valores 

observados no mês de Maio (Fig. 7). 

O resultado das regressões lineares múltipla entre a taxa de decomposição foliar 

e a presença dos grupos funcionais, densidade total e riqueza taxonômica indicou que, 

somente os Fragmentadores, Raspadores-coletores, densidade total e densidade 

taxonômica dos invertebrados aquáticos apresentaram um efeito significativo com as 

taxas de decomposição (Tabela 7; Adj-R
2
 = 0,23; p = 0,0357). 

Tabela 6: Resultados das análises de variância dos grupos funcionais de alimentação 

durante os meses de amostragem. 

Grupos Funcionais         GL F p  

Generalistas 12 2,8046 0,0015 

Filtradores-coletores 12 3,8774 0,0002 

Raspadores 12 3,5013 0,0011 

Predadores 12 4,8686 0,0006 

Raspadores-coletores 12 3,5907 0,0080 

Predadores 12 5,6976 0,0002 

Fragmentadores 12          4,8689 0,0061 

*Significativo para p < 0,05 
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Figura 7: Média (± SE) da densidade de grupos funcionais colonizadoras de folhas 

durante o processo de decomposição no córrego Cachoeira Grande. 

 

 

Tabela 7: Resultados das análises de regressão múltipla da taxa de decomposição vs a 

densidade total, a riqueza taxonômica e os grupos funcionais de alimentação no riacho 

Cachoeira Grande. 

 t-values     p 

Intercept 13,445 0,0001* 

Fragmentadores 1,914 0,0500* 

Filtradores-

coletores 

0,623 0,5359 

Raspadores-

coletores 

-2,182 0,0337* 

Generalistas -0,360 0,7205 

Densidade -2,632 0,0111* 

Riqueza 3,198 0,0238* 

Resumo 

do modelo 

Adj-R
2
=0,23; F6,51= 

2,478; p = 0,0357 

                          * Significativo para p < 0,05. 
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DISCUSSÃO 

 

Aporte vertical de detritos foliares 

 

Neste estudo, evidenciou-se uma variação temporal no aporte de detritos foliares 

para o riacho Cachoeira Grande, a qual pode ser atribuída principalmente aos fatores 

ambientais regionais (chuva e temperatura) e ao período de senescência da vegetação 

ripária, corroborando assim com a nossa primeira hipótese. Em geral, o aporte anual de 

detritos foliares em uma floresta madura é relativamente constante na ausência de 

distúrbios antrópicos (Sampaio et al. 1993). Entretanto, distúrbios naturais tais como, 

chuva, secas e ventos têm se destacados por aumentar as taxas de queda foliar sendo, 

portanto, relacionados às variações interanuais (Magana 2001). Dado que a região sul 

do Brasil está inserida em uma área tropical úmida (Myers et al. 2000), a presença de 

chuvas é constante ao longo do ano, com as maiores e médias intensidades concentradas 

nos meses de Março, Abril e Maio. Durante este período, o volume de chuva registrado 

foi anormal na região (muito elevado) e coincidiu com os menores aportes de detritos 

foliares para o riacho. Similar ao encontrado neste estudo, Magana (2001) também 

encontrou uma relação entre a chuva e a queda do detrito foliar. No entanto, ao 

contrário dos resultados encontrados por Magana (2001), a chuva no nosso estudo 

representou uma redução no aporte de detritos foliares para o riacho, dado que a uma 

menor quantidade de detritos foliares foi observada. 

Os maiores aportes de detritos foliares foram registrados em dois períodos: 

Setembro - Outubro/10 e Agosto-Setembro/11, os quais são tipicamente os períodos de 

menor intensidade de chuvas na região. Este padrão é geralmente consistentes com 

alguns estudos realizados em florestas tropicais úmidas (Sanches et al. 2008; Zhang et 

al. 2014), mas é menos consistente com os estudos desenvolvidos no Cerrado brasileiro 
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que encontrou os maiores picos de queda foliar predominantemente no final da estação 

seca (França et al. 2009, Gonçalves & Callisto de 2013, Gonçalves et al. 2014). Estas 

diferenças temporais no aporte de detritos foliares entre diferentes regiões foram 

explicados por Scheer et al. (2009), que demonstraram uma tendência nas florestas 

tropicais de que as maiores quantidades de detritos sejam produzidas nos meses mais 

secos, uma resposta fisiológica à escassez de água. Entretanto, quando o ambiente tem 

menor restrição hídrica, o período de maior produção de detritos foliares passa a ser na 

estação chuvosa. Nas florestas tropicais úmidas, a alta umidade relativa do ar (Skov, 

2000) e o constante suprimento de água nas proximidades dos riachos, fornecem 

condições para o crescimento das árvores que podem então alterar o momento de perda 

foliar (Wantzen et al. 2008).  

Alguns estudos têm demonstrado que, quando a disponibilidade de água não é 

um fator limitante (como na região de estudo), outro fator considerado estreitamente 

relacionado com a queda dos detritos foliares é irradiância (Wang et al. 2003; Zelamea, 

2008). Apesar de não ser analisado neste estudo, curiosamente, observamos uma relação 

causal entre a radiação solar e o aporte de detritos foliares para o riacho. Durante os 

períodos de maior radiação solar, Agosto e Setembro (Tonetta et al. 2014, comunicação 

pessoal) observou-se que a produção foliar é aumentada e, como conseqüência, maiores 

aportes foliares podem ser observados. O aumento da taxa fotossintética deverá 

diminuir a longevidade da folha e, por conseguinte ocorrerá a queda foliar, o que pode 

ser observado durante períodos de intensa radiação solar (Morellato et al. De 2000, 

Zelama et al., 2008). Um segundo pico da radiação solar foi observado na estação 

chuvosa, entre Fevereiro e Abril 11. Este pico é menor, provavelmente devido à 

nebulosidade (maior durante a estação chuvosa), o que implica em menor radiação solar 

e, consequentemente, menor produtividade primária. Outro estudo em uma floresta 
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Atlântica no Brasil (Morellato et al., 2000) também encontrou uma correlação positiva 

entre a queda dos detritos foliares, a temperatura e o comprimento do dia, sugerindo que 

a produção de detritos ocorre quando a atividade fotossintética é mais alta. 

Em adição aos fatores ambientais, as características fenológicas da vegetação 

ripária também influenciam na dinâmica da matéria orgânica. Isto foi particularmente 

evidente no presente estudo. Entre os 122 taxa identificados, somente sete (Alchornea 

glandulosa, Casearia obliqua, Ficus eximia, Virola bicuhyba, Cupania vernalis, Ficus 

organensis, Pausandra morisiana) foram identificados como as principais espécies 

vegetais contribuintes de material foliar para o riacho Cachoeira Grande (Lisboa et al., 

in press). Os principais padrões de variação temporal no aporte dos detritos foliares 

foram observados em Cupania vernalis, Pausandra morisiana, Alchornea glandulosa e 

Casearia obliqua. A maioria destas espécies vegetais apresentou um padrão temporal 

trimodal, com picos de queda foliar geralmente ocorrendo em diferentes meses.  

Cupania vernalis, Pausandra morisiana e Alchornea glandulosa apresentaram picos de 

queda foliar, principalmente nos meses quentes (Dezembro, Janeiro, Fevereiro e 

Março). Casearia obliqua não apresentou um padrão específico na queda de detritos 

foliares, e as maiores quedas foram observadas nos meses de Outubro, Maio e Agosto. 

Esta variação temporal na entrada de detritos foliares durante alguns meses parece ser 

compensada por um aumento ou manutenção na queda do detrito foliar por outras 

espécies, como a Ficus eximia, Ficus organensis e Virola bicuhyba que apresentaram 

quedas foliares ao longo do ano, sem qualquer padrão temporal. Estes resultados 

sugerem que as espécies vegetais identificadas apresentaram diferenças ecológicas e 

fenológicas contribuindo com a entrada de MO para o riacho em diferentes momentos, 

resultando em um padrão constante de entrada vertical ao longo do ano. Gonçalves & 
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Callisto et al. (2013) também observaram este padrão, onde diferentes espécies perdem 

as folhas em épocas distintas.  

Algumas espécies vegetais características das zonas ripárias da Amazônia e do 

Cerrado foram amostradas junto com as espécies de Mata Atlântica. Alchornea e 

Casearia são gêneros comuns em diferentes tipos de vegetação. Esta é uma situação 

comum nas zonas ripárias das florestas tropicais, funcionando como corredores 

ecológicos que permitem a dispersão de espécies vegetais e animais entre diferentes 

biomas (Felfili et al. 2000; Meio et al. 2003). Desta forma, a conexão de espécies de 

diferentes biomas pode influenciar a dinâmica do detrito foliar, uma vez que isso pode 

aumentar a variedade fenológica da espécie presente e, consequentemente, a queda das 

folhas. É provável que a variação temporal nos regimes de queda foliar pode ter 

implicações importantes para os processos ecológicos dentro dos riachos (Webster et al. 

1990). O efeito temporal na entrada de matéria orgânica pode ser agravado se o tipo de 

detrito foliar que entra nos riachos for composto por detritos impalatáveis (menor 

qualidade). O tipo de detrito proveniente da vegetação ripária apresenta uma ampla 

variedade de compostos químicos, devido às suas propriedades estruturais e físico-

químicas (Cabrini et al. 2013). A distribuição temporal na quantidade  de matéria 

orgânica, como um resultado de variação, distribuição e abundância de tipos de 

vegetação ripária interferem na distribuição dos organismos que utilizam este recurso 

(Frost et al. 2006; Chauvet 2005). Assim, influenciam as taxas de decomposição foliar e 

funcionamento do ecossistema (Lecerf et al. 2007, Riipinen et al. 2009; Hladyz et al. 

2009). Diante disso, fica evidente a relação direta entre os ecossistemas terrestres e 

aquáticos, onde qualquer modificação nos ecossistemas ripários afetaria o metabolismo 

dos riachos (Ligeiro et al. 2010). 
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Processo de Decomposição Foliar 

 

 Considerando-se a variação temporal no aporte de detritos foliares para o riacho 

Cachoeira Grande, não é de surpreender que nós tenhamos observamos também 

variações mensais nos coeficientes de decomposição foliar. Em nosso estudo, os valores 

médios dos coeficientes de decomposição foliar (k = 0,0418 ± 0,0207) foram 

considerados rápidos de acordo com a classificação de Webster e Benfield (1986) e 

Gonçalves et al. (2013), e mais rápido ainda quando comparamos aos valores obtidos 

em estudos com detritos misturados, conforme apresentado em Bruder et al. (2013). 

Entretanto, este padrão (rápido) não é consistente quando observamos mensalmente os 

valores de k. Em Fevereiro, Março e Abril, as taxas de decomposição foliar foram 

consideravelmente maiores, devido a uma substancial perda de massa foliar. Neste 

período, a mistura de detritos foliares analisada apresentou menores concentrações de 

lignina e celulose, e maiores concentrações de nitrogênio. Cupania vernalis, Virola 

bicuhyba e Pausandra morisiana foram as espécies vegetais que mais contribuíram em 

biomassa neste período. O gênero Cupania pertence à família Sapindaceae, cujos 

indivíduos têm como características elevadas concentrações de nitrogênio nas folhas 

(Marafiga et al. 2012), o que pode torná-las mais atraente para a alimentação dos 

invertebrados (Hättenschwiler & Vitousek, 2000).  

Nos meses de Setembro 2010, Janeiro, Março e Setembro/2011 a perda de massa 

foliar foi menor (menores valores de k). Neste período, a composição química dos 

detritos foliares misturados apresentou menores concentrações de nitrogênio e maiores 

concentrações de lignina e polifenóis. A mistura de detrito foliar foi composta 

principalmente por folhas de Alchornea glandulosa e Casearia obliqua. Embora não 

tenhamos realizado análises espécie-específicas, nós encontramos que a qualidade do 
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detrito destas espécies pode apresentar algumas características químicas que retardam o 

processo de decomposição, tais como a presença de compostos fenólicos em Alchornea 

glandulosa (Conegero et al. 2003). Polifenóis e taninos são, em geral, negativamente 

relacionadas com a colonização por microorganismos (Gonçalves et al. 2006; Foucreau 

et al. 2013), que necessitam de mais tempo de condicionamento para  tornar o detrito 

foliar palatável para os fragmentadores (Swan e Palmer 2006), retardando assim as 

taxas de decomposição foliar. 

As diferenças nas taxas de decomposição foliar são dirigidas principalmente pela 

composição química do detrito em uma escala local (Aerts, 1997; Rezende et al. 2014). 

Assim, nossos resultados indicaram que a qualidade química dos detritos foliares é um 

dos mais importantes fatores responsáveis pela variação temporal nas taxas de 

decomposição foliar no riacho Cachoeira Grande. Este resultado é consistente com 

outros estudos realizados que reportaram os efeitos da qualidade química dos detritos 

foliares sobre as taxas de decomposição (Brunder et al. 2013; Lecerf et al. 2011; 

Gonçalves et al. 2012) e suportam também a afirmação de que as folhas das espécies 

tropicais são quimicamente diversas mudando de acordo com o tempo e as espécies 

vegetais em uma escala local (Aerts, 1997). 

Entre as variáveis ambientais que afetam as taxas de decomposição e que espera-

se mudar em função da escala temporal, a temperatura da água é um fator crucial por 

causa de seu efeito sobre as taxas metabólicas (Irons et al. 1994). Neste estudo, nós 

encontramos as maiores taxas de decomposição foliar no período mais quente do ano 

(Fevereiro-Abril), sugerindo condições ambientais mais favoráveis nesse período do 

que nos outros meses (Setembro-Janeiro/10; Maio-Setembro/11). O aumento na 

temperatura da água (temperatura média mensal: 13-23°C) pode ter estimulado as 

atividades microbianas com a conseqüênte diminuição na massa foliar. Curiosamente, 
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observou-se também que as maiores taxas de decomposição foliar foram acompanhadas 

pelos maiores picos de fungos aquáticos (observados pelos valores ergosterol) 

comparados com os valores de biomassa microbiana total no mesmo período. A 

preferência dos microorganismos para decompor certas frações químicas provenientes 

de determinadas espécies vegetais podem ter contribuído para as diferenças observadas 

nos valores de k. Esta informação corrobora com a idéia de que os hifomicetos 

aquáticos são os microorganismos que apresentam uma função chave no processo de 

decomposição foliar (Pascoal et al. 2008; Gessner et al. 2010, Ferreira & Chauvet, 

2011). 

A variabilidade temporal nas taxas de decomposição foliar também pode ser 

relacionada com a fauna de invertebrados aquáticos (Ferreira et al. 2013). Os 

invertebrados aquáticos, principalmente os fragmentadores, são amplamente 

reconhecidos como importantes agentes na decomposição foliar (Graça, 2001), os quais 

tem sido relacionados com a sua densidade, biomassa (Hieber & Gessner, 2002), 

riqueza (Mckie et al. 2009) ou a presença de taxa chave (Dangles et al. 2004). Em nosso 

estudo, as mudanças temporais na comunidade dos invertebrados aquáticos foram 

diretamente relacionadas com o aporte dos detritos foliares para o riacho, assim, sob o 

controle indireto da chuva. O declínio do MO nos periodos de maior intensidade de 

chuva (Janeiro-Abril), provavelmente afetou os organismos aquáticos que dependem 

diretamente dos detritos foliares para sua alimentação ou habitat, induzindo mudanças 

na densidade das comunidades aquáticas. De fato, os dados apresentados aqui 

apresentaram diferenças significativas na riqueza de espécies, densidade e representação 

de grupos funcionais entre os meses estudados. 

Muitos invertebrados aquáticos têm seus ciclos de vida associados ao aporte dos 

detritos foliares (Mathuriau et al. 2008), e estudos têm demonstrado que a mudança 
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temporal na quantidade ou qualidade da detritos foliares pode interferir na composição e 

na estrutura da comunidades aquáticas dependentes deste recurso, afetando assim o 

funcionamento do ecossistema (Graça, 2001). Estas diferenças temporais na estrutura 

dos invertebrados aquáticos podem explicar as mudanças no funcionamento dos 

ecossistemas através do processo de decomposição foliar. A análise de regressão 

múltipla entre as taxas de decomposição foliar e a estrutura dos invertebrados aquáticos 

indicou que durante os meses estudados, somente os fragmentadores e coletores-

raspadores foram relacinados com o processo de decomposição foliar no riacho 

Cachoeira Grande. Estes resultados foram evidentes, uma vez que encontramos 

fragmentadores, coletores e raspadores em todos os meses amostrados apresentando 

diferentes densidades durante o período de estudo. Durante os meses de Março e Maio 

observou-se as maiores abundâncias de fragmentadores, coincidentemente neste período 

foram obtidas as maiores taxas de decomposição foliar. Nos outros meses, a abundância 

de fragmentadores foi menor, prevalecendo, principalmente, os Raspadores-Coletores e 

Filtradores-coletores. A redução na quantidade de detritos foliares disponível pode levar 

a uma queda na abundância de fragmentadores e mudanças na estrutura das cadeias 

alimentares (Wallace et al. 1999; Ferreira & Canhoto, 2014). Assim, os resultados aqui 

obtidos sugerem que as alterações temporais na queda do detrito foliares podem ter 

impulsionado as mudanças nas assembléias de invertebrados aquáticos, com as 

consequentes alterações no processamento foliar. 

 

Conclusão: Nossos dados demostraram que o aporte de detritos foliares nas florestas 

tropicais úmidas pode apresentar uma variação temporal, mesmo em locais onde as 

características climáticas parecem ser constantes, sem a presença de uma estação seca 

severa. Neste estudo, observou-se uma variação temporal na entrada do detrito foliar e 



96 
 

esta variação pode ser explicada por mudanças na precipitação e por uma relação causal 

com a intensidade da radiação solar. Nossos resultados também destacam a importância 

das características fenológicas das espécies vegetais, sugerindo que os eventos da queda 

foliar é resultado de uma complexa interação entre as variáveis ambientais e fatores 

fisiológicos. Além disso, ao contrário de outros estudos, nós unimos a dinâmica do 

aporte de detrito foliar com um processo ecossistêmico funcional, mostrando que 

mudanças temporais no aporte e na qualidade dos detritos foliares entregue para os 

riachos modificam os processos de colonização por microrganismos e invertebrados 

aquáticos, interferindo nas taxas de decomposição foliar. Observou-se também que a 

mistura de detrito foliar contendo principalmente folhas de Cupania vernalis parece ser 

mais palatável (detritos de alta qualidade) para os organismos decompositores (taxas de 

degradação mais altas), do que a mistura de detrito foliar contendo principalmente 

Alchornea glandulosa e Casearia obliqua, as quais parecem ser de qualidade inferior 

devido aos menores coeficientes de decomposição foliar encontrado. 
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Abstract 

Recent studies have devoted considerable efforts to determine in which intensity 

modification in natural landscape can affect the ecological process in streams. Our study 

evaluated whether the litter breakdown process can be used to detect moderate levels of 

human impacts in tropical streams. For this we selected two streams in a tropical 

rainforest at southern Brazil (reference and impacted) and hypothesized that even a 

moderate level of human impact can impair the ecological process and that the lower 

litter breakdown rates would be found in the impacted streams due to the combined 

effects of removal of riparian vegetation, elevated water temperature and high nutrients 

concentration in the water. We collected senescent leaves from the riparian vegetation 

in the reference streams and incubated in both streams. We calculated k value (the 

negative exponential model) in each stream. We characterized initial litter chemistry, 

estimated the fungal biomass and total microbial biomass and examined invertebrate 

community composition and structure. The litter breakdown rate was faster in reference 

stream. During the litter processing, the fungal biomass was more important in the 

reference stream whereas the microbial community (bacteria) were more important in 

the impacted stream. The aquatic invertebrate (shredders) influenced on the k values in 

reference stream that showed higher taxa richness, but lower abundance than impacted 

stream. The litter breakdown showed the negative relationship with the phosphorus in 

the water in both streams. Variations in dissolved oxygen concentration can be 

influenced in the microbial community in the stream consequently in the litter 

breakdown rates. Our results indicated that streams are extremely sensitive even 

moderate level changes on natural landscape and that litter breakdown is a functional 

efficient measure in tropical streams. 

 

Palavras-chave: Ecossistems processes litter breakdown, tropical streams, ecological 

integrity, Brazil 
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Resumo 

Estudos recentes têm dedicado consideráveis esforços para determinar em que 

intensidade as modificações ambientais podem afetar os processos ecológicos nos 

riachos. Neste estudo nos avaliamos se o processo de decomposição foliar pode ser 

usado para detectar níveis moderados de impactos antrópicos em riachos tropicais. Para 

isto nos selecionamos dois riachos tropicais no sul do Brasil (referência e impactado) e 

hipotetizamos que mesmo um nível moderado de modificações antrópicas pode 

prejudicar os processos ecológicos e que uma menor taxa de decomposição foliar deverá 

ser encontrada no riacho impactado devido aos efeitos combinados da modificação da 

vegetação ripária e aumento na temperatura e concentração de nutrientes na água. Nós 

coletamos folhas senescentes oriundas da vegetação ripária do riacho referência e 

incubamos em ambos os riachos. Nós calculamos o valor de K e caracterizamos a 

composição química inicial, estimamos a biomassa dos fungos, biomassa microbiana 

total e identificamos a composição dos invertebrados aquáticos em ambos os riachos. 

Nossos resultados demostraram que as taxas de decomposição foliar foram mais rápidas 

no riacho referência quando comparado ao impactado. A biomassa dos fungos foi mais 

importante no riacho referência enquanto a comunidade microbiana (principalmente 

bactérias) foi mais importante no riacho impactado. Análises de regressções múltiplas 

indicaram que os fragmentadores influenciaram nas taxas de decomposição no riacho 

referência, que apresentou uma maior riqueza de taxa, porém uma menor abundância 

quando comparado ao riacho impactado. As diferenças nos valores de oxigênio podem 

ter influenciado as taxas de decomposição foliar no riacho impactado, como 

consequência de mudanças na comunidade decompositora. Nossos resultados destacam 

a sensibilidade dos ambientes aquáticos as modificações ambientais e demostram que a 

decomposição foliar foi uma medida eficiente para detectar as modificações antrópicas 

nos riachos, indicando seu uso em programas de biomonitoramento. 

 

Palavras-chave: Processos ecossistêmicos, decomposição foliar, riachos tropicais, 

vegetação riparia, integridade ecológica, Brasil. 
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Moderados níveis de impactos antrópicos podem alterar o processo de decomposição 

foliar em riachos tropicais 

 

 

Destaques 

 

1- Nós comparamos a integridade ecológica de riachos sob influencia antrópica 

versus riacho referência no sul do Brasil.  

2- Usamos a taxa de decomposição foliar como indicador funcional.  

3- Avaliamos os efeitos biológicos e físicos-quimicos sobre as taxas de 

decomposição foliar 

4- Níveis moderados de impactos antropicos influenciaram as taxas de 

processamento do detrito foliar. 
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INTRODUÇÃO 

 

É cada vez mais reconhecido que os ecossistemas mundiais vêm sofrendo 

mudanças em suas dinâmicas ecológicas e processos ecossistêmicos (Marris, 2011), e 

que muitos destes, principalmente rios e riachos, vêm sendo alterados e afetados por 

atividades humanas há centenas ou mesmo milhares de anos (Gill et al., 2009; Doughty,  

2010). Desde 2000, mais de 40 milhões de hectares de floresta primária foram 

desmatadas  (Fao, 2010) e 5,8 milhões de hectares de florestas tropicais são convertidos 

anualmente para fins agrícolas (Mayaux et al., 2005). Mudança no uso da terra, 

principalmente através da conversão de grandes áreas para plantio e pastagens, são as 

maiores causadoras de perdas de biodiversidade nas florestas tropicais (Sala et al., 2000; 

Jovem & Collier, 2009). 

Embora os efeitos do desmatamento sobre os ecossistemas tropicais têm 

recebido relativamente pouca atenção nos últimos anos, cada vez mais estudos 

evidenciam que a conversão de florestas para uso agrícola tem impactos negativos em 

riachos tropicais (Freeman et al., 2007). Em ecossistemas lóticos, a redução ou perda da 

vegetação ripária, é uma das modificações antrópicas mais comum e, apresenta 

consequências óbvias para os processos ecossistêmicos associados (Woodward, 2009). 

Em uma escala de bacia hidrográfica, mudanças na vegetação ciliar geralmente vêm 

acompanhadas de mudanças na temperatura local, na hidrologia do riacho, morfologia 

do leito, e na quantidade e qualidade de detritos foliares que entram nos ecossistemas 

aquáticos (Broadmeadow & Nisbet, 2004; Woodcock & Huryn, 2007). Como 

conseqüência, tem se observado alterações na qualidade da água e estrutura das 

comunidades aquáticas (Castella et al., 2008; Dolédec e Statzner, 2010), com provável 

interferência na manutenção nos processos ecossistêmicos (Fausch et al., 2010).  
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Quantificar a influência dos distúrbios antrópicos sobre a integridade ecológica 

dos riachos é difícil, devido a um conjunto de fatores tais como, complexidade, origem, 

tipo e modo de propagação do distúbio (Young et al., 2008). Uma abordagem comum, 

recentemente utilizada para medir e quantificar os distúrbios antrópicos em riachos é 

através do uso de indicadores estruturais e funcionais, os quais juntos oferecem 

informações complementares (Gessner & Chauvet, 2002; Castela et al., 2008; Silva-

Júnior & Moulton, 2011). Avaliação em nível de comunidade utilizando invertebrados 

aquáticos é, sem dúvida, a abordagem mais comum em estudos sobre a integridade 

estrutural em ecossistemas aquáticos (Maxted et al., 2002; Ferreira et al., 2004; Alba-

Tercedor et al., 2006). Entretanto, recentemente tem visto uma necessidade no uso de 

indicadores a níveis ecossistêmicos (Gessner & Chauvet, 2002; Dangles et al., 2004; 

Silva-Júnior et al., 2014). 

A decomposição dos detritos foliares é um componente essencial nos 

ecossistemas aquáticos e terrestres e tem sido proposta como uma eficiente medida de 

indicadores funcionais em riachos (Gessner & Chauvet, 2002; Lecerf & Richardson, 

2010; Jinggut et al., 2012). A taxa na qual o detrito foliar é decomposto representa uma 

resposta integrada da degradação microbiana, alimentação por invertebrados 

fragmentadores e variáveis ambientais (temperatura, pH e oxigênio dissolvido) e física 

(abrasão e lixiviamento) (Gessner & Chauvet, 2002; Young et al., 2008). Desta forma, 

qualquer impacto nos organismos aquáticos será refletido no processo. Entretanto, 

alterações no funcionamento dos ecossistemas não necessariamente refletem em 

mudanças estruturais, se a comunidade aquática permanecer inalterada, como mostrado 

em Mckie & Malmqvist (2009) e Pérez (2013). 
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A qualidade do detrito foliar, atividade dos consumidores e os fatores ambientais 

são os principais fatores que influenciam as taxas de decomposição foliar em riachos 

florestados (Gessner et al., 1999; Gessner & Chauvet, 2002; Gonçalves et al., 2006; 

Gonçalves et al., 2012) e muitos destes são alterados devido as atividade antrópicas 

(Young et al., 2008; Vörösmarty et al., 2010). Alterações na vegetação ripária 

geralmente vêm com perceptíveis mudanças na quantidade/qualidade de detritos foliares 

fornecido para os riachos. Este impacto é particularmente significante, uma vez que, os 

detritos foliares oriundos da vegetação ripária são um dos mais importantes recursos de 

matéria e energia para os riachos florestados (Webster et al., 1999). Mudanças na 

vegetação ripária irão alterar o fluxo de energia e nutrientes na base da cadeia alimentar, 

causando impactos no funcionamento dos ecossistemas  aquáticos (Woodward, 2009; 

Chadwick et al., 2012).  

O objetivo deste trabalho foi avaliar as consequências das modificações 

antrópicas sobre  a integridade ecológica de pequenos riachos tropicais. Para isso, nos 

selecionamos dois riachos com diferentes complexidades ambientes: um  inserido 

dentro de uma área preservada  e o outro inserido dentro de uma área sob influências 

antrópicas, tais como a modificação da vegetação ripária e enriquecimento por 

nutrientes orgânicos. As hipóteses testadas foram: (1) que mesmo níveis  moderados de 

impacto antrópico podem  prejudicar as condições (bióticas e abióticas) dos riachos, (2) 

e que efeitos negativos (inibição) na taxa de decomposição foliar e estrutura da 

comunidade aquática (baixa riqueza) deverão ocorrer no riacho impactado, devido ao 

efeito combinado da remoção da vegetação ripária, elevação na concentração de 

nutrientes e temperatura da água. Nós testamos estas hipóteses através de medidas na 

taxa de decomposição foliar (como um indicador funcional) e resposta integrada da 

comunidade microbiana, invertebrados aquáticos (como indicador funcional) e variáveis 
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físicas e químicas da água (isto é, temperatura, pH, oxigênio dissolvido, concentração 

de nutrientes) nos dois pequenos riachos tropicais. Dentro do processo de decomposição 

os hifomicetos aquáticos e os invertebrados fragmentadores são os principais agentes 

decompositores (Hieber & Gesnner, 2002; Findlay, 2010; Boyero et al., 2011)  e são um 

link crucial entre os ecossistemas aquáticos e terrestres (Wallace et al., 1997).  Desta 

forma, a redução na entrada de detritos foliares associado as mudanças na saúde dos 

riachos, pode reduzir a biodiversidade dos hifomicetos aquáticos (através da eliminação 

de espécies sensíveis) e a biomassa dos fragmentadores que utilizam este detrito como 

principal  recurso alimentar. A subsequente perda dos hifomicetos aquáticos (Ferreira & 

Chauvet, 2011) e fragmentadores pode potencialmente afetar a taxa de processamento 

do detrito, consequentemente, prejudicando o processo de decomposição foliar 

(Sponseler & Benfield, 2001). 

 

MATERIAL E MÉTODOS 

  Área de estudo 

Para o presente estudo foram selecionados dois riachos inseridos na bacia 

hidrográfica da lagoa do Peri, localizada ao sul da Ilha de Santa Catarina, dentro da 

Área de Proteção do Parque Municipal da Lagoa do Peri (27º42’30”S - 48º30’00”W e 

27º46’30”S - 8º33’30”W) a aproximadamente 24 km do centro de Florianópolis, SC. A 

região é caracterizada por apresentar vegetação de Floresta Ombrófila Densa em estágio 

avançado de regeneração, possuindo um dos fragmentos vegetais mais desenvolvidos da 

Ilha de Santa Catarina (Caruso, 1990), podendo inclusive abrigar focos de floresta 

primária restrita ao alto das encostas nas regiões de nascentes (Neto & Klein, 1991). Na 

região litorânea, observa-se uma vegetação típica de restinga. O clima é subtropical, 

com ausência de estação seca e tendo chuvas bem distribuídas ao longo do ano (1.850 
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mm chuva anual), embora as maiores precipitações sejam mais concentradas nos meses 

de primavera e verão (Outubro- Março) (Lemes-Silva et al., 2014). A temperatura anual 

muda com as estações do ano, variando de 10°C no inverno para 35 °C no verão 

(Hennemann & Petrucio, 2011). Variação temporal nos valores de chuva e temperatura 

durante o período de estudo podem ser observadas na Figura (1).  

 

 

Figura 1.  Valores médios mensais de precipitação acumulada e temperatura do ar 

aferidos de setembro de 2010 a setembro de 2011. 

 

 

A Mata Atlântica foi considerada pela International Union for Conservation of 

Nature (IUCN) como um hot-spot de biodiversidade mundial (Myers et al., 2000), 

caracterizada por apresentar uma alta diversidade de espécies, um grande número de 

espécies endêmicas e uma alta vulnerabilidade (Myers et al., 2000). Além disso, é 

também considerado um dos biomas mais ameaçados do mundo, devido as expansão 

das pastagens e atividades agrícolas (Morellato & Haddad, 2000). As áreas selecionadas 
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estão inseridas dentro de uma área de proteção ambiental, o Parque Municipal da Lagoa 

do Peri, os quais inclui (1) uma área totalmente conservada coberta por densa vegetação 

de mata Atlântica e (2) uma área com  moderados níveis de impactos antrópicos devido 

à presença de famílias tradicionais nativas que ocupavam a região antes da criação da 

reserva. 

 

Preparação dos litter bags, instalação e processamento das amostras. 

Este estudo foi realizado de Setembro de 2010 a Setembro de 2011. Foi utilizado 

o método dos litter bags para estudar o processo de decomposição do detrito foliar e a 

estrutura da comunidade de invertebrados aquáticos em riachos apresentando diferentes 

estados de conservação ambiental. Em cada riacho (impactado e referência) foi 

selecionado um trecho de 100 metros, os quais foram divididos em cinco pontos 

amostrais, distante 20 metros um do outro.  

No riacho referência, folhas oriundas da vegetação ripária foram coletadas nos 

cinco pontos amostrais ao longo do trecho selecionado. Em cada ponto amostral, 18 

baldes, (25 cm de diâmetro x 26 de profundidade) foram espalhados em três cordas (6 

baldes/corda) a aproximadamente 2 metros de altura, perpendicular ao curso de água. O 

fundo dos baldes foi perfurado para evitar acúmulo de água da chuva. Em intervalos 

mensais, o detrito acumulado nos baldes foi retirado, pesado (peso úmido) em campo, e 

os dois baldes com as maiores massas foliares foram selecionados, colocados em litter 

bags (15 x 15 cm; 10 mm de abertura de malha) e incubados nos riachos para decompor 

por 30 dias. O balde contendo a maior massa foliar foi incubado no riacho referência e o 

segundo balde contendo a segunda maior massa foliar foi incubado no riacho 

impactado. A quantidade de material foliar inserido dentro dos litter bags variou de 1 a 

4 g, dependendo da quantidade de folhas coletadas dentro dos baldes. Após um mês de 
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incubação, os litter bags foram removidos e substituídos por novos. Após a remoção, os 

litter bags foram colocados dentro de sacos plásticos individuais e transportados em 

caixas térmicas para o laboratório. Quinze amostras mensais (cinco pontos x três litter 

bags) foram incubadas em cada riacho.  

 

Características químicas e físicas da água 

Os valores de oxigênio dissolvido, condutividade elétrica, pH e temperatura da 

água foram mensurados in situ em cada um dos cincos pontos amostrais  utilizando uma 

sonda multi-parâmetro YSI Model. Amônia (Koroleff, 1976), Nitrato (Mackereth et al., 

1978), Nitrito (Golterman et al., 1978) e fósforo reativo (Strickland & Parsons, 1960) 

foram determinados em laboratório a partir de amostras de água (filtrada em 0.7 µm de 

poro- filtro de fibra de vidro), coletadas em cada um dos cinco pontos amostrais. Foi 

coletado um litro de água em cada ponto amostral. A alcalinidade total foi determinada 

através da titulação de 50-100 mL de água do riacho utilizando H2SO4 0.02N até 

encontrar um pH final de 3.75 (APHA, 2005). Medidas de profundidade local e 

velocidade de corrente foram obtidas em cada um dos pontos amostrais. Todas as 

medidas abióticas foram mensuradas mensalmente em cada um dos riachos. 

 

 Processamentos em laboratório 

Os detritos remanescentes dos litter bags foram lavados com água destilada sob 

peneira de 125 μm, para retenção dos invertebrados aquáticos associados aos detritos. 

Os invertebrados retidos na peneira foram separados e preservados em álcool 70 % para 

posterior análise e identificação. Após a identificação, os invertebrados foram 

classificados em cinco grupos tróficos funcionais segundo a classificação de Merritt & 

Cummins (1996) e Cummins et al., (2005) tais como: fragmentadores  (invertebrados 

cuja alimentação seja composta principalmente por detritos vegetais e madeiras menores 
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de 1 mm), raspadores (invertebrados que se alimenam de matéria orgânica particulada 

fina e algas), predadores (invertebrados que alimentam-se principalmente de detritos de 

origem animal) e coletores (invertebrados que se alimentam de matéria orgânica 

particulada grossa e fina).  Foram classificados como Generalistas os membros da 

família Chironomidae e da classe Annelida. A densidade total foi calculada utilizando- 

se a abundância dos invertebrados aquáticos dividida pelo peso seco total das folhas.Os 

valores foram expressos em densidade/ g folhas. 

Quando possível, foi selecionado de cada litter bags cinco folhas de onde 

retirou-se três discos foliares,com o uso de um furador de rolhas (n=8; 1,5 cm de 

diâmetro), formando-se assim três conjuntos com cinco discos cada. Os discos foram 

obtidos a partir de áreas contínuas das folhas, evitando-se as nervuras centrais. Um 

conjunto de discos foi utilizado para a determinação da biomassa fúngica (através da 

quantificação do ergosterol), o segundo conjunto de discos foi utilizado para a 

determinação de biomassa microbiana total (através da quantificação do ATP), e o 

terceiro conjunto foi utilizado para o calculo da massa seca livre de cinzas (MSLC; 

secas em estufa a 60 °C por 72 h, pesado, queimado a 550 °C durante 4h, e novamente 

pesados para determinar o teor de cinzas e MSLC restante).  

Após a remoção dos discos, os detritos restantes foram colocados em vazilhas de 

alumínio e secos em estufa a 60 °C por 72 h para determinação do peso seco. 

Posteriormente, as folhas foram trituradas para a caracterização da composição química 

do detrito foliar. Foram aferidas as porcentagens iniciais de lignina, celulose, fósforo, 

nitrogênio e polifenóis totais estimados de acordo com Gessner 2005. 
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Microorganismos 

Biomassa Total da Comunidade Microbiana (ATP) 

Para a quantificação da biomassa total dos microorganismos decompositores 

(hifomicetos aquáticos e outros) nós utilizamos a metodologia descrita em Abelho 

(2005): os discos foliares com 5ml de 1.2 N H₂SO₄ contendo 8 g/L ácido oxálico e 5mL 

solução tampão HEPES  foram triturados, durante um minuto  (Polytron, posição 30) e 

centrifugados (Eppendorf 5430R, 20 min, 4 °C e 10,000 g). Após esse procedimento, o 

sobrenadante foi filtrado (Sterile Millipore, 0.2 Dm), neutralizado com NaOH e uma 

alíquota do extrato obtido foi colocada em tubos hidrofóbicos, na presença de uma 

enzima catalizadora de ATP (luciferase) e solução tampão, para a primeira leitura em 

luminômetro. Uma segunda leitura foi realizada, a partir de solução com concentrações 

conhecidas de ATP, que foi utilizada para o cálculo da concentração real de ATP 

presente na amostra. 

 

Concentração de ergosterol 

A determinação da biomassa de fungos associados com as folhas em 

decomposição foi estimada a partir do teor de ergosterol, um lipídeo exclusivo presente 

nas membranas destes microorganismos (Gessner 2005). Os conjuntos de discos foram 

inseridos em tubos contendo 10 ml de metanol e armazenado em geladeira a 4 ° C. O 

ergosterol foi extraído por fervura (banho-maria 60 
o
C ) em hidróxido de potássio e 

metanol, sendo então a purificação do extrato obtida por passagem em colunas, com a 

ajuda de um sistema de vácuo. Após este procedimento, o ergosterol foi eluído com 

isopropanol e analisado por meio de cromatografia líquida de fase reversa, usando 

metanol (HPLC). Os resultados foram expressos em μg/g de MSLC e a eficiência deste 
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processo foi testada a partir de um conjunto de discos estéreis, adicionados a uma 

solução onde as concentrações de ergosterol eram previamente conhecidas. 

 

Análises estatísticas 

Diferenças nas variáveis da água, composição química do detrito, comunidade 

microbiana e grupos funcionais (variáveis dependentes) entre os riachos (variável 

categórica) foram testados através de modelos lineares com testes de permutações, 

utilizando a função lmp do pacote “lmper”. Esta abordagem é análoga a uma ANOVA 

convencional, exceto que os valores de p são obtidos através da permutação dos dados, 

em vez de serem derivadas a partir de testes F (testes de permutação para modelos 

lineares em R, Robert E. Wheeler).  Ordenação dos gradientes espaciais de acordo com 

as variáveis abióticas da água entre os riachos (Tabela 1) foi realizada utilizando-se a 

Análise de Componentes Principais (PCA) após a padronização das variáveis abióticas 

utilizadas (Legendre e Legendre, 1998).  

A taxa de decomposição foliar (k values) foi calculada usando o modelo 

exponencial negativo de porcentagem de perda de massa ao longo do tempo (Wt = W0e 
-

kt
 ), onde  (Wt= peso remanescente ao longo do tempo; W0 é a massa inicial; k é a taxa 

de decomposição) (Webster & Benfield, 1986). Além disto, para simultaneamente 

verificar a importância das variáveis bióticas e abióticas na taxa de decomposição, nos 

utilizamos uma análise de regressão linear. A taxa de decomposição foi utilizada como 

uma variável dependente. A interpretação da regressão linear foi baseada nos 

parâmetros derivados de uma análise de regressão múltipla, onde o coeficiente de 

determinação (R
2
) representa a porcentagem da variável resposta que pode ser explicada 

através das variáveis preditoras e o valor de p representa o nível de significância do 

modelo (Zar, 2010). O efeito do tipo de riacho na estrutura dos invertebrados aquáticos 
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que colonizaram as folhas também foi testado. Primeiro, curvas de acúmulo de espécies 

foram construídas para cada riacho (impactado e referência) utilizando-se os dados de 

riqueza total. Para a construção das curvas nos utilizamos o estimador de Mau Tau, que 

representa o número observado de espécies aleatorizando a ordem de acumulação 

seqüencial. O método fornece 95% de intervalo de confiança e permite a comparação 

estatística direta de riqueza entre os conjuntos de amostras (Colwell et al., 2004). Além 

disso, o esforço amostral pode ser avaliado a partir do ponto em que as curvas de 

acumulação de espécies estabilizarem. Segundo, o índice de Bray Curtis que foi 

utilizado para medir a similaridade entre os riachos com base na composição e 

abundância dos grupos funcionais. Para descrever os padrões das assembléias, foi 

realizado um Escalonamento Multidimensional não-Métrico (nMDS) sobre a matriz de 

similaridade, usando a função metaMDS. A mesma matriz foi usada para testar se 

modificações ambientais interferem na estrutura das comunidades aquáticas via analise 

PERMANOVA (Permutational multivariate analyses of variance), com a função 

Adonis. Todas as análises foram executadas no programa R studio (R Development 

Core Team, 2010). 

 

RESULTADOS 

         Análises físicas e químicas da água dos riachos 

 

As variáveis físicas e químicas da água diferiram significativamente entre os 

riachos, exceto os valores de pH (Tabela 1). Os valores médios de condutividade (84,0 

versus 66,3 µS/cm), velocidade (8,1 vs 5,8 m/s) e temperatura da água (24,7 vs 18,3 °C) 

foram maiores na riacho impactado do que no riacho referência. Por outro lado, os 

valores médios de oxigênio dissolvido foram maiores nos riacho referência do que no 

impactado (8,9 vs 8,3 mg/L).  A concentração de nutrientes na água foi menor no 
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referência do que no impactado. Os valores médios variaram de 81,43 µg/L para 112,47 

µg/L para o nitrato, 4,14 µg/L para 9, 28 µg/L para fósforo reativo solúvel, e 13,33 µg/L 

para 25,54 µg/L para a amônia. Este padrão não foi observado para os valores de nitrito 

que variou de 1,09 µg/L no riacho referência para 0,04 µg/L no riacho impactado. 

 

Tabela 1. Valores Mínimos (min.), máximo (Max.) e média (± DP) das variáveis físicas 

e químicas da água mensuradas nos riachos estudados no periodo de Setembro de 2010 

a Setembro de 2011. p <0,05 indica as variáveis que diferiram significativamente entre 

os riachos. 

 

referência 

 

impactado  

Variáveis Min-Max Média ± DP 

 

Min-Max Média ± DP p  

pH 6,0 - 8,0 7,0 ± 0,4 
 

6,0 - 8,0 7,03 ± 0,3 0,587 

Condutividade (µS cm
-1)

 48,0 - 90,0 66,3 ± 1,9 
 

70,0 - 116,0 84,0 ± 1,2 0,001 

Oxigenio dissolvido (mg L
-1

) 6,0 -11,0 8,9± 0,14 
 

6,0 - 12,0 8,3 ± 0,14 0,007 

Alcalinidade (meq L
-1

) 0,0 - 1,0 0,1 ± 0,01 
 

0,0 - 0,0 0,2 ± 0,01 0,002 

Temperatura da água (°C) 13,0 - 23,0 18,0 ± 2,7 
 

13,0 - 26,0 24,7 ± 4,1 0,000 

Velocidade da água (m s
-1

) 1,0 - 16,0 5,8 ± 0,31 
 

2,0 - 21,0 8,1 ± 0,5 0,001 

Profundidade (cm) 10,0 - 45,0 22,3 ± 6,7 
 

11,0 - 30,0 20,6 ± 4,1 0,024 

Amônia (µg L
-1

) 0,0 - 0,0 15,2 ± 1,2 
 

1,0 - 56,0 19,2 ± 2,2 0,006 

Fósforo ( µg L
-1

) 1,0 - 13,0 4,1 ± 0,3 
 

1,0 - 16,0 9,3 ± 0,9 0,009 

Nitrito (µg L
-1

) 0,0 - 0,0 1,0 ± 0,17 
 

0,0 - 3,0 0,04 ± 0,1 0,007 

Nitrato (µg L
-1

) 10,0 - 79,0 81,4 ± 9,7 
 

7,0 - 253,0 112,0 ± 8,6 0,004 

 

O resultado da análise de componentes principais mostrou que as variáveis 

abióticas analisadas apresentaram-se separadamente nos dois primeiros eixos da PCA, 

os quais juntos condensaram mais de 50,2 % da variação total (Fig. 2). O primeiro eixo 

da PCA explicou 30,6% dos dados ambientais e separou as variáveis em um gradiente 

como indicado pelo rank da correlação de Spearman entre os scores dos eixos e a 

profundidade (rs = 0,58), nitrito (rs = 0,67; ), oxigênio dissolvido (rs = 0,74;), 

concentração de fósforo (rs = 0,70; ), velocidade da água (rs = 0,43; condutividade (rs = 

0,79) e nitrato (rs = 0,55). O segundo eixo explicou apenas 19,5% dos dados ambientais 
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e discriminou as amostras em verão e inverno como indicado pelos valores 

significativos da correlação de Sperman com a temperatura da água (rs= - 0,77;), pH (rs 

= -0,43;), Amônia (rs = -0,41,) e alcalinidade (rs = -0,60;). 

 

Figura 2. Análise de componentes principais com as variáveis abióticas da água aferidas nos 

riacho impactado e referência durante o período de Setembro 2010 a Setembro 2011. A direção 

das setas reflete a variação máxima de cada variável. As variáveis utilizadas nesta análise estão 

na tabela 1. Jan = janeiro, fev = Fevereiro, Mar = março, abr = Abril, Mai = maio, Jun = junho, 

Jul = julho, Ago = agosto, Set = setembro, Out = Outubro, Nov = novembro e Dez = dezembro. 

 

Perda de massa e taxa de decomposição foliar 

 

Os valores de massa remanescente (F1,293 = 4,8569; p = 0,028) e taxa de 

decomposição dos detritos foliares estudados  (F1,293 = 6,1352; p = 0,013) diferiram 

significativamente entre os riachos. A quantidade de massa remanescente das folhas 

incubadas no riacho referência (média ± DP: 40% ± 8,9 g) foi menor quando comparado 
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ao riacho impactado (média ± DP: 46% ± 15,7 g). Consequentemente, a taxa de 

decomposição foi maior no riacho referência (k = 0,041 ± 0,020) do que no riacho 

impactado (k = 0,0324 ± 0,008; Fig. 3).  

 

 

Figura 3. Massa remanescente (média ± DP) e taxa de decomposição dos detritos 

foliares incubados nos riachos referência e impactado. 

 

A análise de regressão múltipla entre a taxa de decomposição foliar e as 

variáveis preditoras (Tabela 2) mostrou que dentre as quatorzes variáveis bióticas e 

abióticas selecionadas, somente sete apresentaram uma relação significativa com os 

coeficientes de decomposição foliar no riacho referência. A taxa de decomposição 

aumentou com os valores de pH (r = 1,82; p = 0,028), condutividade (r = 1,60; p = 

0,000), oxigênio dissolvido (r = 1,75; p = 0,024), ATP (r = 0,15; p = 0,009), 

concentração de ergosterol  (r = 0,05; p = 0,048), nitrito (r = 1,00; p = 0,035) e presença 

de fragmentadores (r = 0,87; p = 0,050), e diminuiu  com a concentração de fósforo na 
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água (r = -1,42; p = 0,012). No riacho impactado, das 14 variáveis selecionadas somente 

a concentração de fósforo na água foi significativamente correlacionado (r = -0,63; p = 

0,027) com a taxa de decomposição. 

 

Tabela 2. Resultado da análise de regressão múltipla entre variáveis bióticas e abióticas 

versus as taxas de decomposição foliar. p < 0,05 indica que as variáveis diferiram 

significativamente entre os riachos. 

  referência   impactado  

 Slope F  p  Slope F  p  

Amônia (µg L
-1

) 0,13 0,15 0,695 -0,73 0,23 0,635 

Nitrato (µg L
-1

) 0,39 2,80 0,106 0,01 0,04 0,828 

Nitrito (µg L
-1

) 1,00 4,90 0,035 -0,02 0,40 0,533 

Fósforo (µg L
-1

) -1,42 7,62 0,012 -0,63 6,12 0,027 

ATP 0,15 7,96 0,009 -0,89 0,57 0,462 

Ergosterol 0,05 4,07 0,048 0,75 0,21 0,648 

Fragmentadores (den gr
-1

) 0,87 4,06 0,050 0,13 0,08 0,771 

Alcalinidade (meq L
-1

) -0,21 0,69 0,411 0,30 0,01 0,911 

Condutividade (µS cm
-1

) 1,60 19,6 0,000 0,03 0,42 0,524 

Profundidade (cm) 0,49 0,55 0,461 -0,47 3,76 0,074 

Oxigênio dissolvido  (mg 

L
-1

) 

1,75 5,66 0,024 0,28 1,31 0,272 

pH 1,82 5,41 0,028 0,35 0,89 0,362 

Temp.água (°C) 1,91 0,29 0,592 -0,27 1,23 0,282 

       

Intercepto -20,53   -1,52   

R
2
 0,71   0,54   

R
2
 ajustado 0,55   0,04   

DF residual 0,50   0,56   

Valor de p 0,0004   0,43   

 

 

 

Composição química dos detritos foliares 

 

A análise da composição química inicial dos detritos indicou que os detritos 

foliares incubados no riacho impactado apresentaram maiores concentrações de fósforo 

(0,23 ± 0,06 vs 0,17 ± 0,04; p = 0,009) e lignina (53,6 ± 6,0 vs 40,7 ± 4,9; p = 0.003) 

quando comparados aos  detritos foliares incubados no riacho referência. Entretanto, 

este padrão não se manteve para os valores de celulose (22,5 ± 2,5 vs 23,5 ± 2,5; p = 
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0,8861) e polifénois totais (2.70 ± 0.4 vs 3.71 ± 0.4, p = 0.0008) que apresentaram 

maiores valores no riacho referência quando comparado ao impactado. 

 

Comunidade microbiana 

 

A biomassa microbiana total (concentração de ATP) associada às folhas em 

decomposição variou significantemente entre os riachos estudados (F1,259 = 24,625; p= 

0,0001; Fig. 4). No riacho referência, o pico médio de ATP foi de 223 nmol/g MSLC e 

no riacho impactado foi de 331 nmol/g MSLC. A biomassa de fungos (verificada 

através da concentração de ergosterol) nas folhas em decomposição (Fig. 4) também 

diferiu entre os riachos (F1,27 = 11,189; p = 0,0096).  Os maiores picos foram observados 

no riacho referência (385 μg ergosterol/g MSLC) e os menores picos no riacho 

impactado (325 μg ergosterol/g MSLC). 

 

 

 

Figura 4. Valores médios (± DP) da biomassa microbiana total (ATP) e biomassa 

fúngica (como a concentração de ergosterol) nos detritos foliares incubado nos riachos 

referência e impactado. 
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Comunidade de invertebrados aquáticos e grupos funcionais de alimentação 

 

A densidade e a riqueza total dos invertebrados aquáticos foram significativamente 

relacionadas às características dos dois riachos.  Durante o processo de decomposição 

do detrito foliar, a densidade total foi maior no riacho impactado (4900 ind./massa 

foliar) do que no riacho referência (3910 ind./massa foliar; Fig. 5), entretanto, a riqueza 

total de taxa foi maior no riacho referência (31 taxa) do que no impactado (26 taxa). 

Chironomidae e Oligochaeta foram predominantes nos detritos foliares incubados nos 

riachos referência e impactado. Por outro lado, no riacho referência em adição a 

presença de Chironomidae, outros grupos de invertebrados aquáticos foram 

predominantes, tais como Hidropsychidae, Leptholebiidae, Hidroptilidae, Leptoceridae 

e Calamoceratidae (Tabela 3). 

 

 

Figura 5. Análise de rarefação comparando a riqueza de taxa de invertebrados aquáticos  

encontrado nos detritos foliares incubados no riacho referência e impactado. 

 

A distribuição e abundância dos grupos tróficos funcionais foi 

significativamente diferente entre os riachos (Fig. 6 e Tabela 4). A abundância relativa 
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dos raspadores (162 vs 117 ind.g/ MSLC), fragmentadores (430 vs 117 ind.g/MSLC) e 

predadores (250 vs 36 ind.g/ MSLC) foi maior no riacho referência do que no 

impactado. No riacho impactado, generalistas (1665 vs 740 ind.g/MSLC), Coletores-

filtradores (541 vs 304 ind.g/MSLC) e coletores-catadores (388 vs 296 ind.g/MSLC) 

apresentaram uma abundância maior do que no riacho referência. 

A análise de nMDS demostrou uma separação na estrutura dos grupos funcionais 

entre os riachos  (Fig. 7). Todos os grupos formados foram validados de acordo com a 

PERMANOVA (Pseudo-F = 4,095; p (perm) = 0,0001) que demostrou diferenças 

significativas na estrutura e composição dos grupos funcionais de acordo com as 

características de cada riacho estudado. 

 

 

Tabela 3. Classificação taxonômica e grupo funcional trófico (GFT), densidade média 

(indivíduos/g) e média + desvio padrão (±) por taxa de invertebrados aquáticos 

presentes nos detritos foliares ao longo do período de incubação, nos dois riachos 

(referência e impactado). 

 

GFT referência impactado 

Chironomidae Ge 3,5 ± 0,4 9,3 ± 2,4 

Philopotamidae Co-Fil 0,9 ± 0,1 0,0 ± 0,0 

Simullidae Co-Fil 1,3 ± 0,2 3,9 ± 1,3 

Hidropsychidae Co-Fil 3,0 ± 0,4 3,2 ± 0,7 

Hidroptilidae Ga 2,3 ± 0,4 1,6 ± 0,5 

Leptoceridae Fr 1,9 ± 0,2 0,3 ± 0,1 

Calamoceratidae Fr 1,6 ± 0,2 0,6 ±0,2 

Elmidae Co-Ca /Rs 2,3 ± 0,3 1,5 ± 0,3 

Dixidae Co-Ca 1,0 ± 0,2 0,0 ± 0,0 

Oligochaeta Co-Ca 1,2 ± 0,2 7,4 ± 1,7 

Leptophlebiidae Co-Ca 2,8 ± 0,4 0,8 ± 0,2 

Baetidae Co-Ca 1,0 ± 0,2 0,9 ± 0,2 

Empididae Pr 0,9 ± 0,2 0,8 ± 0,2 

Megapodagrionidae Pr 0,8 ± 0,1 0,1 ± 0,0 

Calopterigidae Pr 1,0 ± 0,2 0,6 ± 0,1 

Outros  0,4 ± 0,0 0,1 ± 0,0 
Ge = generalista, Co-Fil = coletores-filtradores, Ca = Catadores, Fr = fragmentadores, Rs = raspadores, 

Ca-Co = coletor-catador, Pr = predadores 



125 
 

 

Tabela 4. Resultado dos modelos lineares e abundância média dos invertebrados 

aquáticos de acordo com os grupos funcionais de alimentação presentes nos detritos 

foliares ao longo do período de incubação, nos dois riachos (referência e impactado). p 

< 0.05 indica que os grupos diferiram significativamente entre os riachos. 

 

 

Grupos funcionais referência impactado valor de F p 

Generalistas 740 ± 61 1665 ± 411 5,22 0,0298 

Filtradores-coletores 304 ± 78 541 ± 21 6,47 0,0114 

Raspadores 162 ± 145 117 ± 109 5,62 0,0183 

Fragmentadores 162  ± 58 117 ± 86 8,55 0,0036 

Raspadores-coletores 296 ± 78 388 ± 233 51,59 0,0003 

Predadores 106 ± 20 36 ± 11 99,50 0,0002 
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Figura 6. Densidade média (indivíduos/g) (média + desvio padrão (±) dos grupos 

tróficos funcionais presentes nos detritos foliares ao incubação nos riachos referência e 

impactado. 
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Figura 7. Escalonamento Multidimensional não-métrico (NMDS) dos grupos tróficos 

funcionais identificados nos detritos foliares incubados  nos riacho referência e 

impactado. 

 

 

 DISCUSSÃO 

 

Este estudo fornece uma contribuição para o uso do coeficiente de decomposição 

foliar como uma ferramenta para avaliar a integridade ecológica dos ecossistemas 

aquáticos. Nossos resultados demonstraram que a decomposição dos detritos foliares foi 

sensível para detectar às diferenças no tipo de riachos, mostrando que mesmo um nível 

moderado de influência antrópica pode causar alterações no funcionamento dos 
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ecossistemas aquáticos, suportando nossa primeira hipótese. Entretanto, nosso estudo 

destaca alguns aspectos que devem ser levados em consideração quando utiliza-se a 

decomposição foliar como uma medida ambiental para avaliar a integridade ecológica 

dos ecossistemas aquáticos. A decomposição foliar pode responder de diferentes formas 

aos fatores ambientais de acordo com as caracteríssticas climáticas da região, o que 

complica a sua utilização como indicador ecológico universal (Pozo et al., 2011; Pérez 

et al., 2011). Alguns estudos têm encontrado diferentes respostas no uso do coeficiente 

de decomposição foliar como medida funcional de integridade ecológica. Alguns foram 

inconclusivos (Danger e Robson, 2004; Riipinen et al., 2010), enquanto outros 

apresentaram resultados divergentes. Por exemplo, McKie e Malmqvist (2009) 

encontraram em uma área impactada, as maiores taxas de decomposição foliar, 

resultado oposto encontrado em nosso estudo e por Kreutzweiser et al. (2008). As 

diferenças observadas entre estes estudos podem ser reflexos  dos diferentes  métodos 

experimentais  utilizados, da idade e do nível de modificação da floresta, ou na estrutura 

biótica e abiótica dos riachos antes das modificações ambientais (Lecerf et al, 2007; 

Riipinen et al., 2010). 

Entre as variáveis ambientais que podem interferir na decomposição do detrito 

foliar e que devem ser levadas em consideração quando se usa o coeficiente de 

decomposição foliar como uma medida funcional, a temperatura, oxigênio dissolvido e 

a concentração de nutrientes na água são fatores importantes, devido ao seu efeito sobre 

as taxas metabólicas (Irons et al., 1994; Young, 2009; Encalada, 2010). Em termos 

gerais, o aumento da temperatura da água, devido as modificações na vegetação ripária 

leva a um aumento da atividade microbiana e dos invertebrados fragmentadores, 

aumentando assim a decomposição (Barlocher & Graça, 2002). Neste estudo, a 

temperatura da água foi maior  no riacho impactado, embora tenhamos encontrado uma 
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menor taxa de decomposição foliar, ao contrário do reportado por Mickie e Malmqvist 

(2009), aceitando assim parcialmente a nossa segunda hipótese. Provavelmente, outros 

fatores devem ter mascarado os efeitos do aumento da temperatura da água, ou este 

aumento não foi suficiente para provocar mudanças nos processos ecológicos.  

No riacho impactado, a redução da vegetação ripária associada à entrada de 

esgoto doméstico levou a um aumento na alcalinidade, condutividade, temperatura e 

concentração de nutrientes (nitrato, fósforo e amônia) na água, por outro lado, 

observou-se  uma diminuição na concentração de oxigênio dissolvido. O aumento na 

concentração de nitrogênio e fósforo na água, em áreas impactadas, pode estimular a 

atividade microbiana, consequentemente aumentando as taxas de decomposição foliar 

(Robinson e Gessner, 2000). Entretanto, nossos resultados demonstraram uma relação 

negativa entre os valores de k e a concentração de fósforo na água, em ambos os 

riachos. Este resultado é difícil de explicar, uma vez que, relações positivas entre o 

fósforo e as taxas de decomposição foliar são mais frequentes na literatura (Gulis et al., 

2006; Mckie & Malmqvist, 2009). Entretanto, acredita-se que (1) a correlação 

observada pode ser um indicativo de ausência da relação entre a taxa de decomposição e 

a concentração de fósforo na água (2) ou a concentração de fósforo na água, do riacho 

estudado, pode não ser um fator limitante para a atividade dos microrganismos 

decompositores (3) e/ou fatores adicionais não mensurados em nosso estudo, como íons 

importantes (zinco, cálcio, magnésio) pode também afetar a atividade dos 

decompositores. Resultados semelhantes foram encontrados por Baldy et al. (2007) em 

riachos com menores concentrações de fósforo na água e maiores concentrações de 

nitrato. 

Embora nenhuma relação significativa tenha sido encontrada entre a taxa de 

decomposição foliar e a comunidade microbiana no riacho impactado, oobservou-se 
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uma relação antagônistica entre a biomassa de fungos (hifomicetos aquáticos) e a 

comunidade microbiana (provavelmente bactérias) nos detritos foliares, sendo a 

comunidade microbiana total mais abundante do que biomassa fúngica durante o 

processo de decomposição foliar. Nós sugerimos duas explicações: (1) as interferências 

antrópicas no canal do riacho podem ter resultado em um menor fluxo de água e 

velocidades de corrente, resultando assim em uma turbulência limitada e, portanto, 

criando um hábitat desfavorável para os hifomicetos aquáticos (Medeiros et al, 2009) e 

(2) as menores concentrações de oxigênio dissolvido na coluna d´ água pode ter afetado 

a atividade das hifomicetos aquáticos, promovendo a ação de outros microorganismos 

decompositores, tais como as bactérias (O'Connell et al, 2000; Quintão et al., 2013). 

Esses fatores podem explicar as menores taxas de decomposição foliar observado no 

riacho impactado, os quais concordam com os estudos apontando para um papel menor 

das bactérias na decomposição foliar (Hieber& Gessner, 2002; Pascoal & Cássio, 2004; 

Pascoal et al., 2005).  

No riacho referência onde a biomassa fúngica foi maior, a taxa de decomposição 

foliar foi mais rápida. A combinação da qualidade ambiental (representado pela 

qualidade da água e conservação do riacho), a comunidade microbiana (presença dos 

fungos hifomicetos) e comunidade aquática (principalmente atividades dos 

fragmentadores) provavelmente influenciaram nas taxas de decomposição foliar. Os 

resultados obtidos neste estudo são consistentes com a literatura (Lecerf et al., 2010, 

Jigutti et al., 2012), que destaca que mesmo pequenas modificações antrópicas podem 

levar a mudanças significativas no funcionamento do ecossistema (Ferreira & Chauvet, 

2011). 
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Invertebrados aquáticos 

A estrutura e composição dos invertebrados aquáticos durante o processamento 

foliar foi diferente entre os dois riachos. A presença de invertebrados aquáticos em cada 

riacho foi relacionada com a sua capacidade de se adaptar as mudanças na qualidade 

ambiental. Em geral, houve uma redução na riqueza taxonômica coincidindo com um 

aumento da dominância de espécies tolerantes, principalmente Chironomidae no riacho 

impactado enquanto no riacho referência, a presença de espécies sensíveis, tais como 

Plecoptera, Ephemeroptera e Trichoptera é sugerida como bons indicadores da 

qualidade ambiental. 

A densidade relativa dos invertebrados, quando classificados quanto aos grupos 

tróficos funcionais (GTF), também foi um fator que causou diferenças nas taxas de 

decomposição entre os riachos. Com relação à integridade estrutural nos processos 

ecossistêmicos, nossos resultados estão de acordo com estudos publicados que afirmam 

que grupos funcionais específicos podem ter um forte impacto nos ecossistemas 

aquáticos (Jonsson et al, 2001; Sponseller & Benfield, 2001; Hutchens & Wallace, 

2002). Por exemplo, em nosso estudo, os fragmentadores foram bons indicadores 

estruturais da integridade do ecossistema. No riacho referência, onde a abundância dos 

fragmentadores foi alta, o coeficiente de decomposição dos detritos foliares foi mais 

alto, contrastando com o baixo coeficiente de decomposição no riacho impactado. 

Embora mesmo moderado, as mudanças antrópicas no riacho impactado podem ter 

conseqüências na integridade do ecossistema. Mudanças no canal do riacho e na 

estrutura da vegetação ripária podem levar a uma intensa sedimentação no leito do 

riacho. Um estudo recente demostrou que os fragmentadores podem ser elimidados 

através da sedimentação (Yule et al., 2010). Este fato ficou evidente no riacho 

impactado, onde o substrato e o detrito foliar foram cobertos com sedimentos finos. 
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A densidade de filtradores-coletores e raspadores-coletores foi particularmente 

alta no riacho impactado, provavelmente por causa da disponibilidade de matéria 

orgânica particulada fina e sedimentos finos (Cummins et al, 2005; Ligeiro et al, 2010). 

A maior abundância destes grupos podem ter atraído predadores, principalmente larvas 

de Odonata, explicando assim, a presença ainda que baixa deste grupo no riacho 

impactado. Raspadores também foram encontrados no riacho impactado. Em sistemas 

tropicais, os raspadores podem atuar indiretamente, como trituradores quando eles 

raspam o biofilme da superfície dos substratos (Wantzen e Wagner, 2006, Rezende et 

al., 2010). No entanto, nosso estudo não demostrou nenhuma evidência de participação 

de raspadores na decomposição do detrito foliar em ambos os riachos. 

Em resumo, nossos resultados chamam a atenção para a fragilidade dos 

processos ecológicos em ecossistemas impactados. No nosso estudo, a taxa de 

decomposição foliar foi eficiente para detectar, mesmo que graus moderados de 

perturbação antrópica, indicando seu uso em programas de biomonitoramento. 

Sutherland et al. (2013) destacam a importância da inclusão de novas ferramentas na 

avaliação ambiental. Desta forma os métodos utilizados neste estudo para interpretar 

diferenças locais são simples e não requerem alto nível de especialização e nem altos 

inventimentos (Gessner e Chauvet, 2002; Young et al., 2008). Embora, podemos 

destacar que os alguns parâmetros associados com as comunidades microbianas e de 

invertebrados aquáticos requerem conhecimentos técnicos e taxonômicos específicos. 
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CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

 

 

 

A dinâmica da vegetação ripária exerce uma forte influência sobre os pequenos 

riachos florestados, sendo essencial na incorporação de recursos alimentares para fauna 

de invertebrados aquáticos. Desse modo, ela tem um papel determinante na estruturação 

das comunidades aquáticas e na manutenção da integridade funcional desses 

ecossistemas. Entretanto, percebemos que há uma carência de estudos abordando a o 

tema “dinâmica matéria orgânica “em riachos de Mata  tlântica, principalmente no Sul 

do  rasil.”.Em se tratando de um bioma considerado um hotspot de biodiversidade, é 

necessário um aprofundamento e melhor descrição dessas relações para o melhor 

entendimento da funcionalidade desses sistemas, assim como auxiliar em esforços de 

conservação e recuperação desse ambiente. Os resultados deste trabalho demostraram 

que o aporte de matéria orgânica (MO) no riacho estudado apresentou uma variação 

temporal no aporte de matéria orgânica e esta variação pode ser explicada 

principalmente por mudanças na intensidade de chuvas e também e por uma relação 

causal com a radiação solar. As chuvas podem ocasionar tanto picos de aporte de 

detritos para os sistemas lóticos através do carreamento lateral, como também 

transportar elevada quantidade de detritos foliares a jusante ou depositá-los na zona 

ripária (Wantzen et al. 2008). Desta forma, na região de estudo o aporte de detrito foliar 

para os sistemas aquáticos fica sujeito a imprevisibilidade das chuvas, diferentemente 

dos sistemas tropicais de Cerrado que apresentam uma sazonalidade bem definida, 

ficando então o aporte dos detritos foliares sujeitos a este período. Nossos resultados 
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também destacam a importância das características fenológicas das espécies vegetais, 

sugerindo que os eventos da queda foliar é resultados de uma complexa interação entre 

as variáveis ambientais locais e fatores fisiológicos. Além disso, ao contrário de outros 

estudos, nós ligamos a dinâmica do detrito foliar com um processo de decomposição 

foliar e encontramos que mudanças temporais no aporte e na qualidade dos detritos 

foliares entregue para os riachos modificaram os processos de colonização por 

microrganismos e invertebrados aquáticos, interferindo nos coeficientes de 

decomposição foliar. Nós encontramos que a qualidade química dos detritos foliares é 

um dos mais importantes fatores responsáveis pela variação temporal nas taxas de 

decomposição foliar no riacho Cachoeira Grande. 

Neste estudo nós também comparamos a integridade ecológica de dois riachos 

com diferentes complexidades ambientais e nos questionamos se os coeficientes de 

decomposiçao foliar podem ser utilizados como uma medida de avaliação ambiental. 

Nossos resultados demostraram os efeitos negativos das alterações antrópicas, mesmo 

que moderadas, sobre o funcionamento dos riachos. Nós encontramos uma 

simplificação na comunidade dos invertebrados aquáticos, alterações na biomassa dos 

microorganismos e na qualidade da água que resultaram indiretamente em uma menor 

taxa de decomposição foliar no riacho impactado. No riacho referência, onde a 

biomassa microbiana (representado pela presença dos fungos hifomicetos), e dos 

invertebrados aquática (representada principalmente pelos fragmentadores) foi maior, a 

taxa de decomposição foliar foi mais rápida. No riacho referência, a presença da 

vegetação ripária e a conservação da estrutura do riacho foram fundamentais para 

estruturação das comunidades aquáticas através da diversidade, quantidade e qualidade 

dos detritos vegetais incorporados ao ecossistema.  
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