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RESUMO 

 

FIGUEIREDO, A. F. Avaliação da decomposição de plantas C3 e C4 em rios sob 

diferentes condições ambientais. 2015. 94 p. Dissertação (Mestrado) – Centro de 

Energia Nuclear na Agricultura, Universidade de São Paulo, Piracicaba, 2015.  

 

A matéria orgânica particulada (MOP) é a principal fonte de energia em ecossistemas 

lóticos, podendo ser gerada dentro ou fora do ecossistema. Os processos de produção e 

decomposição são particularmente importantes para a ciclagem dos nutrientes no 

ecossistema, afetando as relações entre biodiversidade e suas funções e propriedades. No 

Brasil existem poucas informações sobre a dinâmica deste material orgânico nos sistemas 

aquáticos, apesar das grandes dimensões das bacias hidrográficas brasileiras, e da 

associação destas com a vegetação ripária. Sendo assim, o presente trabalho tem como 

objetivo a avaliação dos efeitos dos fatores reguladores da decomposição de matéria 

orgânica alóctone em sistemas aquáticos, bem como os padrões de retenção, acúmulo de 

detritos e ciclagem de nutrientes em três rios localizados em áreas distintas, sendo dois 

em área florestada conservada e outro localizado em área de pastagem. Os resultados 

obtidos contradizem as duas hipóteses iniciais na qual a espécie de gramínea C4 (B. 

brizantha), devido a alta relação C:N, alto teor de lignina e baixa concentração de 

nitrogênio, apresentaria menores taxas de decomposição quando comparada a espécie C3 

(M. schottiania) e que a decomposição de ambas as espécies seria maior no rio situado na 

áreas de pastagem, devido a maior temperatura causada pela maior incidência de sol nesta 

área, que estimularia a atividade microbiana e, portanto a decomposição do resíduo. A 

temperatura, frequentemente relatada na literatura como principal parâmetro ambiental 

regulador da decomposição, não se mostrou determinante no processo de decomposição, 

uma vez que as maiores de perda dos detritos ocorrem no rio situado na floresta, onde os 

menores valores de temperatura da água foram encontrados. Sendo assim, outros fatores 

se mostraram mais atuantes neste processo, como as características dos substratos e a 

concentração de nitrato dissolvido na água. Com relação à decomposição das espécies, a 

B. brizantha, apesar de nutricionalmente pobre, com baixa concentração inicial de 

nitrogênio e alta razão C:N, foi a espécie que teve maior perda de massa nos três rios 

analisados, devido sua baixa concentração de lignina, composto mais recalcitrante 
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encontrado no tecido vegetal. A lignina também se mostrou determinante na dinâmica de 

perdas dos demais nutrientes das duas espécies, visto que este composto pode interagir 

com demais constituintes celulares, formando complexos que “mascaram” a 

decomposição dos compostos mais lábeis. Sendo assim, a interação entre quantidade de 

nutrientes e a forma na qual este estão disponíveis será de extrema importância para a 

definição da velocidade de decomposição dos detritos foliares no meio ambiente.  

  

 Palavras-chave: Decomposição foliar. Ciclagem de nutrientes. Floresta Atlântica. 

Pastagem. Litter bags.  



11 

 

ABSTRACT 

 

FIGUEIREDO, A. F. Evaluation of breakdown of C3 and C4 litterfall in river under 

different environmental conditions. 2015. 94 p. Dissertação (Mestrado) – Centro de 

Energia Nuclear na Agricultura, Universidade de São Paulo, Piracicaba, 2015.  

 

The particulate organic matter (POM) is the main energy source in stream ecosystems, 

which may be generated inside or outside the ecosystem. The production and 

decomposition processes are particularly important for nutrient cycling at the ecosystem, 

affecting the relationships between biodiversity and its functions and properties. In Brazil, 

there is little information on the dynamics of organic matter in aquatic systems, besides 

the great dimensions of Brazilian watersheds, and its association of those with riparian 

vegetation. Thus, the present study aims to evaluate the effects of factors that regulate 

decomposition of allochthonous organic matter in aquatic systems, as well as the patterns 

of retention, accumulation of debris and nutrient cycling in three rivers located in 

different areas, two in a preserved forest area and one in a pasture area. Our results 

contradict the two initial hypothesis that decomposition would be slower for C4 plants 

(grass), due its higher C:N, higher lignin content and low nitrogen ratios, in any 

environment, and that decomposition rates would be faster in the pasture streams due to 

the higher water temperature caused by the high incidence of sun in this area, which 

would stimulate microbial activity, and thus the decomposition of the residue. 

Temperature, commonly reported in the literature as the main environmental regulator of 

decomposition, was not decisive in the decomposition process, since the larger losses of 

mass leaf occurred at the river located at the forest, where the lowest water temperature 

values were found. Therefore, other factors were more effective to determine the 

decomposition process, such as the characteristics of the substrate and the concentration 

of dissolved nitrate in the water. Regarding the differences at the decomposition rates of 

the species, B. brizantha, although nutritionally poor, with low initial nitrogen 

concentration and high C: N ratio, was the species with greater weight loss at the three 

rivers studied, due to its low lignin concentration, which is the most recalcitrant 

compound found in the plant tissue. Lignin also influenced the dynamic of nutrient losses 

of the two species, since this compound can interact with other cellular constituents, 
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preventing the decomposition of the most labile compounds. Thus, the balance between 

the amount of nutrients and the form in which they are available will be extremely 

important to define the decomposition rate of leaf litter at the environment. 

 

Key words: Litter decomposition. Nutrient cycling. Atlantic Forest. Pasture. Litter bags.  

 



13 

 

SUMARIO 

 

1. INTRODUÇÃO ....................................................................................................................... 15 

1.1. Objetivo ............................................................................................................................... 17 

1.2. Hipóteses .............................................................................................................................. 17 

2. REVISÃO DA LITERATURA ................................................................................................. 19 

2.1. A Mata Atlântica............................................................................................................... 19 

2.2. Qualidade do Detrito na Decomposição Foliar................................................................... 20 

2.3. Decomposição de Detrito Foliar em Sistemas Lóticos ....................................................... 22 

2.4. Ação dos Microorganismos no Processo de Decomposição ............................................... 24 

3. MATERIAL E MÉTODOS ...................................................................................................... 27 

3.1. Análise do Material Vegetal .................................................................................................. 30 

3.2. Análises Químicas dos Riachos............................................................................................. 31 

3.3. Modelo sobre a Taxa de Decomposição e Análise Estatistica ................................................ 32 

4. RESULTADOS ........................................................................................................................ 35 

4.1. Características Hidrológicas e Físico-Químicas dos Rios....................................................... 35 

4.2. Características Químicas Iniciais do Material Vegetal ........................................................... 42 

4.3. Taxas de Decomposição ....................................................................................................... 44 

4.4. Características Químicas do Material Vegetal durante o Processo de Decomposição ............. 51 

4.4.1. Variações nas concentrações de carbono, nitrogênio e fósforo e relações 

estequiométricas entre C e N ........................................................................................................ 51 

4.4.2. Variações nas composições isotópicas do carbono (δ
13

C) e do nitrogênio (δ
15

N) ............ 59 

4.4.3. Variações nos teores dos compostos orgânicos .............................................................. 63 

5. DISCUSSÃO ........................................................................................................................... 71 

6. CONCLUSÃO ......................................................................................................................... 81 

REFERENCIAS ............................................................................................................................... 83 

 



14 



15 

 

1. INTRODUÇÃO 

 

Apesar de possuir 12% das reservas mundiais de água doce do planeta, o Brasil 

vem sofrendo uma série de impactos antrópicos em seu sistema hídrico, principalmente 

pela retirada da sua vegetação ripária e descarga de substâncias orgânicas e sedimentos. 

Alterações na vegetação ripária podem modificar tanto a quantidade quanto a 

qualidade da matéria orgânica particulada e dissolvida que entram nos corpo d‟águas, 

sendo estas as principais fontes de energia em ecossistemas lóticos, podendo ser gerada 

dentro ou fora do ecossistema (WEBSTER; BENFIELD, 1986). Em ecossistemas 

florestados, a vegetação impede a incidência de luz sobre o corpo aquático reduzindo a 

produção primária proveniente da fotossíntese (VANNOTE et al., 1980; CASAS; 

GESSNER, 1999; ABELHO, 2001; GRAÇA et al., 2001; BUNN et al., 2003) tornando a 

matéria orgânica a principal fonte de energia para o metabolismo dos rios (WEBSTER et 

al., 1999; MATHURIAU; CHAUVET, 2002; KOBAYASHI; KAGAY, 2004; 

PETERSEN et al., 1989). O contrário acontece em áreas sem vegetação, onde há a 

penetração de luz no corpo d‟água que favorece a fotossíntese por organismos autótofros, 

como ocorre nas áreas de pastagem.  

O aporte de matéria orgânica para os sistemas aquáticos pode ocorrer de forma 

direta, por deposição foliar das árvores para os cursos de água ou por meio de 

movimentos laterais, em que ventos, alagamentos e chuvas carregam matéria orgânica 

particulada e dissolvida dos solos para os rios (McCLAIN et al., 2001). Esta, por sua vez, 

pode ser subdividida em: matéria orgânica particulada grossa (MOPG), composta por 

troncos, galhos, folhas, flores e frutos (partículas > 1 mm); matéria orgânica particulada 

fina (MOPF), gerada pela abrasão física e ação de micro e macro decompositores que 

transformam a MOPG em partículas menores (entre 0,05 e 1 mm) e matéria orgânica 

dissolvida (MOD), formada por compostos químicos excedentes e excretos de algas e 

animais (WEBSTER et al., 1999; GESSNER et al., 1999; ALLAN; CASTILLO, 2007). 

Os processos de produção e decomposição são particularmente importantes para a 

ciclagem dos nutrientes no ecossistema, afetando as relações entre biodiversidade e suas 

funções e propriedades, sendo um importante caminho de troca entre os ecossistemas 

aquático e terrestre (SUNDARAPANDIAN; SWAMY, 1999; HOORENS et al., 2003). 



16 

A origem da matéria orgânica determinará seus diferentes valores nutricionais, 

que por sua vez influenciará na sua taxa de decomposição, bem como sua colonização por 

microorganismos (MELILLO et al., 1982), sendo que  plantas que seguem o ciclo 

fotossintético C4, por conterem características anatômicas como quantidades elevadas de 

lignina em seu tecido vegetal, células do mesofilo densamente arranjadas, paredes das 

células do esclerênquima grossa, entre outras, é esperado menor valor nutricional e menor 

taxa de decomposição quando comparadas com plantas que seguem o ciclo fotossintético 

C3 (WILSON, 1994; SHAFTEL et al., 2012; VALENTE et al., 2011). 

Assim, a substituição de áreas florestadas por pastagem, pode afetar as 

propriedades dos recursos hídricos, alterando a fauna e a flora ali existente, pela mudança 

no metabolismo das águas, alteração nos padrões de vazão, modificando a natureza física 

do canal causada pelo transporte de sedimentos; a temperatura, devido à mudança no 

regime de luz, e a entrada de material particulado e dissolvido (KRUSCHE et al., 2005). 

A Floresta Atlântica estendia-se originalmente por uma área de aproximadamente 

150 milhões de hectares e foi uma das maiores florestas tropicais das Américas, 

possuindo condições ambientais altamente heterogêneas que favorece a elevada 

diversidade e um alto número de espécies endêmicas (MYERS et al., 2000). Porém, 

apesar de sua enorme riqueza biológica, a Mata Atlântica é uma das florestas tropicais 

mais ameaçadas do planeta, principalmente nas áreas quem abrangem os estados de São 

Paulo, Rio de Janeiro e Minas Gerais, regiões onde se concentram os grandes centros 

urbanos e principais responsáveis pelo desenvolvimento econômico do país. Atualmente, 

o bioma da Mata Atlântica encontra-se ocupado por extensas áreas de pastagens de baixa 

produtividade (BODDEY et al., 2006), ocorrendo portanto a substituição da cobertura 

vegetal que influnciará  nos processos biogeoquímicos,  levando a  mudanças ambientais 

tanto  localmente como regionalmente, tornando de extrema importancia o conhecimento 

acerca da decomposição e ciclagem de nutrientesem tais ecossitemas.  
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1.1. Objetivo 

 

O presente trabalho tem como objetivo avaliar as taxas de decomposição da matéria 

orgânica alóctone, proveniente de diferentes espécies vegetais, em sistemas aquáticos 

com distintas coberturas do solo em suas bacias, bem como as mudanças na composição 

química dos detritos remanescentes durante o período de decomposição deste material. 

Para tanto, serão conduzidos experimentos de decomposição sob duas condições sazonais 

distintas (inverno e verão), em dois riachos sob cobertura florestal e outro que atravessa 

uma extensa área de pastagens 

 

1.2. Hipóteses 

 

 Hipótese 1: Espera-se uma maior taxa de decomposição das espécies (C3 e 

C4) na área de pastagem, uma vez que, devido á ausência de vegetação arbórea, há maior 

incidência de luz nesta área, resultando em maior temperatura da água, aumentando 

conseqüentemente a atividade microbiológica, responsável pela decomposição da matéria 

orgânica ali presente. 

 Hipótese 2: Umas vez que a qualidade nutricional influencia diretamente a 

taxa de decomposição, espera-se observar uma menor taxa de decomposição das plantas 

C4 (Brachiaria sp)  do que C3 (Mollinedia schottiana), devido ao seu alto teor de lignina, 

baixo teor de nitrogênio e alta relação C:N, acarretando num resíduo recalcitrante e, 

portanto, de difícil digestibilidade pelos microorganismos decompositores. 
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2. REVISÃO DA LITERATURA 

 

2.1. A Mata Atlântica 

 

A Floresta Atlântica, uma das mais antigas formações florestais do mundo, é um 

dos biomas mais degradados no Brasil, sendo que hoje restam apenas 15% da sua 

vegetação natural em fragmentos acima de 3 hectares (SOS MATA ATLANTICA- 

INSTITUTO NACIONAL DE PESQUISAS ESPACIAIS – INPE, 2015). Estes biomas 

tem grande importancia devido à grande biodiversidade de fauna e flora que abriga, 

configurando a este ecossistema uma alta heterogeneidade biogeoquímica, com variações 

significativas nas concentrações de nutrientes limitantes como o nitrogênio (N), fósforo 

(P) e carbono (C) (TOWSEND et al., 2007), sendo considerado um “hotspot” brasileiro, 

que demanda atenções das entidades nacionais e internacionais para execução de políticas 

conservacionistas. 

O desmatamento da Mata Atlântica teve início logo após o descobrimento do 

Brasil, no século XVI, pela exploração intensiva do pau-brasil, o qual está quase extinto 

nos dias de hoje. A exploração de inúmeras espécies madeireiras e não-madereiras 

permanece até os dias atuais, juntamente com o desmatamento para ocupação urbana e 

extensão das áreas agrícolas, o que acarretou na fragmentaçao e destruição deste bioma, 

supressão da biodiversidade em vastas áreas, interferiu na quantidade e qualidade das 

águas de rios e manaciais e na fertilidade do solo, afetando assim características do 

microclima desse ecossistema (MORELLATO; HADDAD, 2000). 

Dentre os processos que causam a degradação ambiental resultante da retirada da 

vegetação original e substituição por usos agropecuários, principalmente pastagem, estão 

a erosão do solo, acarretado pela mudança na quantidade e qualidade da biomassa aérea 

(FEARNSIDE; BARBOSA, 1998), mudança nas características físicas e químicas do solo 

(PEREIRA et al., 2000; LONGO; ESPÍNDOLA, 2000; MAKEWITZ et al., 2004) e 

diminuição da atividade da microfauna, causando a perda da fertilidade, e portanto de 

terras agricultáveis. Além disso, contribui com a emissão de gases de efeito estufa durante 

as operações de queima da floresta ou das pastagens (FEARNSIDE, 2002), e permite o 

arraste de sedimento para os corpos hídricos, causando assoreamente, prejudicando não 

só a disponibilidade, mas também a qualidade das suas águas (GUERRA, 2007).  
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A cobertura florestal esta diretamente relacionada com a ciclagem de nutriente de 

uma bacia hidrográfica, uma vez que não é apenas o principal componente responsável 

pela ciclagem dos nutrientes do sistema planta-solo, mas também a principal fonte de 

matéria orgânica em sistema lóticos, exercendo grande influência sobre diferentes 

processos hidrológicos, podendo servir tanto como indicadores da capacidade produtiva 

dos sistemas florestais quanto como uma ferramenta para o planejamento de manejos 

sustentáveis na bacia e avaliação de possíveis impactos ambientais (GAMA-

RODRIGUES; BARROS, 2002). Sendo assim, a avaliação, análise e caracterização do 

aporte de serapilheira, em diferentes áreas da bacia hidrográfica, nos permite prever seu 

estado de funcionamento, podendo servir de indicadores da capacidade de produção de 

material autóctone para os sistemas lóticos, sendo imprescindível para o estudo de um 

manejo adequado dos diversos fragmentos florestais da Mata Atlântica (GAMA-

RODRIGUES et al., 2008). 

Com a introdução da pastagem, o estoque de nutrientes proveniente da matéria 

orgânica, principalmente carbono, são severamente alteradas, havendo um decréscimo 

destes componentes com o tempo de conversão floresta-agricultura (DESJARDINS et al., 

1994; DESJARDINS et al., 2004), devido a rápida mineralização do carbono orgânico 

proveniente da cobertura vegetal pela atividade biológica.  

O conhecimento sobre a ciclagem de nutrientes e mecanismos reguladores do 

ecosssitema de Mata Atlântica ainda é ecipiente, impedindo que um manejo adequado 

seja feita nesta área visando sua preservação e sustentabilidade (VILLELA et al., 2012).  

Sendo assim, estudos desse tipo podem fornecer subsídios para o desenvolvimento de 

técnicas de manejo para melhoria dos atuais fragmentos florestais e recuperação de áreas 

de pastagens degradadas (GAMA-RODRIGUES; MAY, 2001), sendo de suma 

importância para o manejo sustentável dos recursos naturais. 

 

2.2. Qualidade do Detrito na Decomposição Foliar  

 

A matéria orgânica, além de ter grande influência sobre as propriedades químicas 

e físicas dos solos, é considerada a principal fonte de matéria e energia para os 

ecossistemas aquáticos de pequeno porte, mantendo assim a conexão entre ambiente 

terrestre e aquático, sendo considerada componente chave para a sustentabilidade dos 

ecossistemas.  
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A decomposição de detritos foliares que chegam aos corpos hídricos, bem como a 

qualidade e a quantidade do resíduo orgânico, contribuem para o maior ou menor 

acúmulo de matéria orgânica, que reúne processos biológicos essenciais do ciclo do C, N 

e P. Atualmente os efeitos de tais nutrientes na cadeia trófica aquática, taxa de 

decomposição do material vegetal e atividades de microorganismos decompositores ainda 

não são completamente entendidos, uma vez que esta interação é muito variavél, 

demandando maior compreensão de tais parâmetros (SUBERKROPP; CHAUVET, 

1995).  

São diversos os fatores que influenciam na taxa de decomposição foliar, dentre 

eles a qualidade físicoquímica do resíduo vegetal, sendo que a presença de grande 

diversidade de espécies da vegetação ripária resulta em uma alta heterogeneidade da 

qualidade nutricional da serapilheira (ROYER; MINSHALL, 2003, LEROY; MARKS, 

2006).  

A matéria orgânica morta é composta por açúcares, amidos, hemiceluloses, 

pectinas, proteínas, celuloses, ligninas, suberinas e cutinas e a taxa de decomposição dos 

tecidos está intimamente relacionado com a qualidade foliar inicial, sendo que taxas de 

decomposição mais lentas estão associadas com alta concentração de compostos 

estruturais, em especial a lignina, um dos materiais mais recalcitrantes por ser um 

complexo polimerizado de fenólicos resistentes à hidrólise química e enzimática, que se 

comporta como uma barreira de proteção contra o ataque de microorganismos, conferindo 

dureza às folhas e diminuindo sua palatabilidade (ARDÓN; PRINGLE 2008, ARDÓN et 

al., 2009). Neste processo, a utilização de isótopos estáveis é uma ferramente 

extremamente útel para a verificação da decomposição dos diferentes compostos 

orgânicas presentes no material vegetal, uma vez que há uma grande variação isotópica na 

composição do carbono presente nos polissacarídeos e na lignina (NGAO; COTRUFO, 

2011). Benner et al., (1987), ao examinar o variação isotópica dos diferentes componentes 

presentes em diversas espécies de plantas vasculares, encontra valores isotópicos de 

carbono significativamente mais empobrecidos na lignina quando comparado aos 

polissacarideos mais lábeis, como a celulose e hemicelulose. Á medida em que há a 

decomposição do resíduo, os polissacarídeos, utilizados como importante fonte de energia 

para o metabolismo microbiano, são consumidos preferencialmente, restando assim 

material estrututal lignificado (NGAO; COTRUFO, 2011; BERG; MCCLAUGHERTY, 
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2008), fazendo que o resíduo apresente valor isotópico mais próximos ao da lignina, 

tornando-se portanto mais empobrecido ao longo do tempo. 

Além disso, baixa concentração de nitrogênio (MELILLO et al., 1982) e fósforo, 

alta razão C:N (ENRIQUEZ et al., 1993) e altas concentrações de polifenóis totais e 

taninos condensados (DRIEBE; WHITMAN, 2000) também acarretam em baixa 

velocidade de decomposição do resíduo vegetal. Uma vez que grande parte do fósforo 

disponivel é utilizado pelos microrganismos para sintese de ATP, RNA, DNA e 

fosfolipídeos e o nitrogênio para síntese de proteinas, sendo assim a disponibilidade 

desses nutrientes na planta afetam diretamente o desenvolvimento de microorganismos no 

resíduo (GRAÇA, 2005). Já os polifenóis totais e taninos condensados apresentam a 

capacidade de precipitar proteínas, como as excretadas pelos microorganismos para 

decomposição de compostos recalcitrantes, como lignina e celulose, representando um 

importante defensor contra herbivoria de macroinvertebrados e microorganismos, 

influenciando assim na taxa de decomposição de plantas que diferem em sua 

concentração (KRAUS et al., 2003).  

Estudos mostram que em ecossistemas aquáticos a velocidade de decomposição 

está mais associada às características estruturais do resíduo, uma vez que pelo intenso 

fluxo hídrico, substâncias solúveis como taninos condensados e fenois totais são 

facilmente lixiviadas (ARDÓN; PRINGLE, 2008; ARDÓN et al., 2009). Sendo assim, de 

forma geral, as gramíneas são pouco estudadas como importante fonte alóctone de 

energia por ser considerada uma fonte pobre em nutrientes, tornando-a menos palatável 

aos organismos decompositores, tendo, portanto pouca influência sob a ciclagem de 

nutrientes em sistemas lóticos (MENNINGER; PALMER, 2007).  

De fato, estudos comprovam que a matéria orgânica proveniente de plantas C4 se 

decompõe mais lentamente, devido a seu material altamente lignificado, que lhe confere 

resistência à decomposição física e microbiológica (GESSNER; CHAUVET, 1994; 

RICHARDSON et al., 2004), porém também mostram que pode ser uma importante fonte 

de carbono, contribuindo significativamente para a formação da biomassa decompositora 

e portanto, para a ciclagem de nutrientes, principalmente quando esta é a vegetação 

ripária predominante (HURYN et al., 2001). 

 

 

2.3. Decomposição de Detrito Foliar em Sistemas Lóticos 
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As bacias hidrográficas são consideradas um sistema geomorfologicamente 

aberto, mantida por pequenos córregos e riachos, que são responsáveis por uma grande 

complexidade e variedade de parâmetros bióticos e abióticos, que interagem entre si de 

forma dinâmica e são responsáveis pela conexão entre o ambiente terrestre e aquático, 

mantendo assim o fluxo de entrada e saída de matéria e energia entre a vegetação do 

entorno e os corpos hídricos (THOMAS et al., 2004). Tais fluxos são definidos pelos 

processos de produção, acúmulo e decomposição da matéria orgânica e são fundamentais 

para a manutenção da qualidade ambiental. 

Em córregos de pequeno porte localizados em áreas florestadas, a vegetação 

ripária provoca um decréscimo na entrada de luz no sistema, diminuindo 

significativamente a produção primária de energia realizadas por algas e macrófitas 

fotossintetizantes (VANNOTE et al., 1980; HILL et al., 2011), sendo estes sistemas 

mantidos pela entrada de detritos vegetais, causando uma dependência de matéria 

orgânica de origem alóctone (ROBERTS et al, 2007; CLAPCOTT; BARMUTA, 2010). 

Em regiões tropicais ocorre uma produção de serapilheira, proveniente das 

formações florestais, durante todo o ano, sendo que sua qualidade varia de acordo com o 

tipo de vegetação (SCHESSL, 2008; SILVA et al., 2009). Diante disso, a alta diversidade 

de plantas em zonas ripárias (OLIVEIRA; FELFILI, 2005) resulta na produção de um 

detrito amplamente diversificado, tanto com relação a sua estrutura quanto a sua 

composição química (MORETTI et al., 2007).  

Junto à variação da vegetação, a variação sazonal influencia na senescência e 

fenologia, afetando diretamente o aporte de matéria orgânica que chega aos corpos 

hídricos (TOUMA et al., 2009), bem como a decomposição dessa matéria orgânica (MO) 

alóctone, responsável pela transferência de energia e nutrientes no sistema e por afetar as 

características bioquímicas do rio e da biota (HIEBER; GESSNER, 2002; RUEDA-

DELGADO et al., 2006).  

Uma vez que os detritos foliares chegam aos rios, sua decomposição pode ocorrer 

por fatores físicos (lixiviação, abrasão e fragmentação) ou biológicos (fungos, bactérias e 

macroinvertebrados) (GONÇALVES et al., 2006), que são responsáveis pela 

transformação da matéria orgânica particulada grossa (MOPG) em matéria orgânica 

particulada fina (MOPF) e matéria  orgânica dissolvida (MOD), ficando assim disponível 

para sua utilização por toda cadeia trófica (WEBSTER; BENFIELD, 1986).  
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Alguns elementos disponibilizados através deste processo, como o Nitrogênio, 

Fósforo e Enxofre, são limitantes para o desenvolvimento, estrutura e fisiologia da biota 

aquática, podendo ocorrer sua imobilização pelos microorganismos (McCLAIN et al., 

2001).  

O incremento da concentração de nutrientes dissolvidos nos corpos hídricos, 

principalmente N e P, também podem alterar significativamente a taxa de decomposição 

do material vegetal com deficiência nutritiva, atuando como subsídio para o cresimento 

de fungos e bactérias, principais consumidores e base da cadeia dos decompositores da 

matéria orgânica (FERREIRA et al., 2006; GREENWOOD et al., 2007; ROBINSON; 

GESSNER, 2000; GULIS; SUBERKROPP, 2003).  

A associação da microfauna aos detritos foliares depende do conteúdo nutricional 

do material, bem como da presença de compostos secundários e recalcitrantes, que 

retardam o processo de decomposição, sendo que a diversidade da vegetação ripária 

resulta em uma biota aquática altamente diversificada associada ao resíduo (LAITUNG; 

CHAUVET, 2005). 

Estudos mostraram uma relação positiva entre a temperatura dos rios e as taxas de 

decomposição, em que o aumento de temperatura nos corpos d‟água acelera a taxa de 

decomposição pelo aumento da atividade microbiológica, principalmente de fungos 

hifomicetos (principal fungo decompositor aquático) (FERREIRA; CHAUVET, 2011; 

GERALDES et al., 2012). 

Outras variáveis como aumento da vazão e aumento do teor de oxigênio 

dissolvido também influenciam a velocidade de decomposição, uma vez que afetam os 

fatores químicos, físicos e biológicos do corpo hídrico (NIU; DUDGEON, 2011; 

MEDEIROS et al., 2009; DANG et al., 2009). 

A mudança da vegetação ripária pode influenciar em um ou mais fatores citados 

anteriormente, acarretando em alterações drásticas no funcionamento dos sistemas 

aquáticos (MOULTON, 1999), sendo que os estudos abrangendo tais sistemas são de 

extrema importância para seu entendimento e possível manejo, a fim de se obter sua 

sustentabilidade. 

 

2.4. Ação dos Microorganismos no Processo de Decomposição 

 

O grupo de decompositores, formado por fungos, bactérias e macro e 

microinvertebrados exercem um papel importante na fragmentação e mineralização dos 
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compostos orgânicos presentes na serapilheira, sendo os fungos e invertebrados 

fragmentadores os principais grupos responsáveis pela decomposição em sistemas 

aquáticos (HIEBER; GESSNER, 2002; BEGON et al., 2007). 

A MOPG proveniente da decomposição biológica do material vegetal presente na 

zona ripária atua como um substrato para o estabelecimento de um biofilme, composto 

por uma grande variedade de microrganismos como fungos, bactérias, algas e protistas, 

que será mineralizada e fragmentada em MOPF e MOD (GESSNER et al., 1999; 

ALLAN; CASTILLO, 2007), e posteriormente utilizadas como fonte de energia para 

microrganismos heterotróficos e como abrigo e alimentação para muitas espécies de 

invertebrados (HIEBER; GESSNER, 2002; BOYERO; PEARSON, 2006).  

As características químicas do detrito, bem sua dureza e as condições 

microclimática às quais estão submetidas, determinarão a decomposição do detrito. Em 

geral, folhas com maior conteúdo de compostos secundários e grande quantidade de 

material de sustentação lignificado configurarão maior dureza ao detrito, reduzindo sua 

palatabilidade, dificultando então o desenvolvimento de macroinvertebrados e 

microrganismos decompositores (ARDÓN; PRINGLE, 2008; SCHINDLER; GESSNER, 

2009). Sendo assim, a biomassa microbiana no resíduo tende a decrescer à medida que a 

decomposição ocorre, uma vez que a concentração dos componentes mais recalcitrantes 

aumenta, sendo degradados por um número menor de microorganismos específicos 

(BEGON et al., 2007). 

Os fungos ganham destaque no processo de decomposição, pois possuem um 

complexo enzimático capaz de decompor substâncias recalcitrantes, como a lignina e a 

celulose, transformando-as em compostos menores que poderão ser utilizados por outros 

organismos, principalmente pelos invertebrados, intermediando a transferência de energia 

para os níveis superiores da cadeia trófica (DAS et al., 2007). Além de modificar a 

palatabilidade do resíduo vegetal, alguns macroartópodes se alimentam diretamente dos 

fungos presentes no resíduo, dando preferência a material altamente colonizado, 

contribuindo para sua decomposição (DAVID, 2014).    

Em particular, estudos têm demonstrado que um grupo de fungos denominados 

„hifomicetos aquáticos‟ são os principais responsáveis pela decomposição inicial em 

corpos hídricos, uma vez que modificam o detrito tornando-os mais palatável para os 

microinvertebrados (SUBERKROPP; CHAUVET, 1995; GESSNER et al., 2007; 

KRAUSS et al., 2011). Neste sentido, a atividade microbiana influenciará diretamente nas 
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transformações dos compostos presentes no resíduo. Uma vez que o nitrogênio é um dos 

fatores limitantes para o desenvolvimento dos microorganismos, a determinação das 

transformações dos compostos nitrogenados presentes no resíduo vegetal ao longo da 

decomposição são determinantes para se avaliar a ciclagem biogeoquímica dos sistemas 

aquáticos (CLAPCOTT et al., 2003). As seqüências de reações que ocorrem ao longo do 

processo de decomposição, como a mineralização e assimilação biológica, resultam em 

diferenças nas proporções de 
15

N e 
14

N presentes no resíduo, afetando, portanto, seu valor 

isotópico (HOGBER, 1997). Sendo assim, a determinação da dinâmica da abundância 

natural de 
15

N representa uma importante ferramenta para a avaliação das reações que 

ocorrem no resíduo vegetal, que variam de acordo com as condições bióticas, na qual é 

possível determinar os tipos de microorganismos que estão agindo no processo de 

decomposição, e abióticas, por intemperismo do meio em que este material se encontra 

(HOGBER, 1997). 

Microorganismos que colonizam os resíduos vegetais em rios possuem duas 

fontes de nutrientes, podendo ser proveniente do próprio resíduo vegetal ou de nutrientes 

dissolvidos na água. Sendo assim, mudanças no habitat, como a alterações no substrato, 

nas características físicas e químicas da água e disponibilidade de recursos alimentares 

podem afetar tanto o ciclo de vida dos organismos quanto sua estratégia de alimentação, e 

variam em escala espacial e temporal (GONZÁLEZ; GRAÇA, 2005; JOHNSON et al., 

2012; CALLISTO et al., 2004). Porém, a influência dos fatores químicos externos, como 

nutrientes dissolvidos, sob a atividade dos microorganismos ainda não são bem 

conhecidos. 

Portanto, distúrbios e desmatamentos na vegetação ripária podem alterar a 

estrutura e dinâmica das comunidades decompositoras em função do aporte de matéria 

orgânica e qualidade dos recursos alóctones, sendo importante sua conservação para a 

manutenção da qualidade da água e equilíbrio dos ecossistemas lóticos (DOSSKEY et al., 

2010). 
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3. MATERIAL E MÉTODOS  

 

O estudo foi conduzido em bacias hidrográficas localizadas no Parque Estadual da 

Serra do Mar (PESM), no Estado de São Paulo, que abrange uma área de 

aproximadamente 322.000 ha, onde se situa a maior porção contínua preservada de Mata 

Atlântica no Brasil (JOLY; MARTINELLI, 2004). Os rios estão localizados dentro de 

uma área de conservação, no núcleo de Santa Virgínia, no litoral norte do Estado, que 

abrange uma área de cerca de 17.000 ha. O clima é tropical temperado, com ausência de 

uma estação seca definida (BASTOS NETO; FISCH, 2007) (Figura 1). A temperatura 

anual média é de 19°C, enquanto a precipitação fica em torno de 2.200 mm ao ano 

(SETZER, 1966). 

 

 

Figura 1 - Mapa do Estado de São Paulo, destacando o núcleo de Santa Virgínia, 

localizado dentro do Parque Estadual da Serra do Mar. 

 

Foram realizados dois experimentos em períodos distintos. O primeiro abrangendo 

os meses em que os rios atingem maior temperatura (de agosto a janeiro), que 

correspondem ao período de verão, e o segundo abrangendo os meses em que os rios 

atingem menor temperatura (de abril a agosto), correspondendo ao período de inverno. Os 

distintos períodos foram avaliados a fim de se verificar a influência da variação da 

temperatura em rios situados em áreas de pouca vegetação, quando comparados a rios 
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situados em áreas de mata arbustiva densa, devido à variação da incidência de luz em 

cada área. A sazonalidade também interfere na ciclagem de nutrientes dos rios, tanto na 

quantidade de material orgânico, já que as espécies arbóreas perdem suas folhas 

geralmente no fim do período seco e início das chuvas, aumentando a disponibilidade de 

nutrientes e energia no sistema, e conseqüentemente ao aumento do metabolismo 

aquático, acelerando o processo de decomposição. Sendo assim, a decomposição da 

serapilheira foi avaliada em três rios, utilizando-se a técnica de litter bags, sendo dois 

deles situados em bacias inteiramente cobertas por Floresta Ombrófila Densa Montana (S 

23º19.453` W 045º05.353` e S 23º19`19`` E W 45º05`56``), caracterizada por formações 

florestais entre 500 e 1.200 metros de altitude, e um situado em área de pastagem 

abandonada (C) (S 23
o
17.707´ W 045

o
07.821`), a qual está livre de intervenções 

antrópicas desde o ano de 2006, quando o local foi desapropriado para fins de 

conservação ambiental e encontra-se atualmente em estado de regeneração natural. Em 

um dos os riachos localizados na área florestada predomina o leito rochoso (B), enquanto 

no outro o leito arenoso (A), assim como o rio de pastagem, no qual também há 

predominância do leito arenoso (C) (Figura 2). 

 

Figura 2 - Riachos de: (A) leito arenoso situado na área de floresta, (B) leito 

rochoso situado na área de floresta e (C) situado em área de pastagem abandonada. 

 

A técnica de litter bags consiste no confinamento de amostras de serapilheira em 

sacos de tela de náilon, sendo utilizada como um método direto de avaliação da perda de 

peso, no qual uma quantidade conhecida de material vegetal é colocada no interior dos 

sacos e estes dispostos dentro dos rios, expostos à decomposição por determinados 

(A) (B) (C) 
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períodos de tempo (BARLOCHER, 2005). Para isso foram coletadas folhas verdes antes 

de caírem no solo, devido à dificuldade de separar as espécies após sua deposição. Estas 

folhas foram secadas em temperatura ambiente e pesadas em laboratório. 

Aproximadamente 3 g de folhas foram dispostas em litter bags de 15 x 20 cm 

confeccionados com malha de 0,5 mm, eliminando assim a ação dos invertebrados 

aquáticos na decomposição, ocorrendo somente pelos micro-organismos ali presentes 

(BARLOCHER, 2005). Assim que os litter bags foram preenchidos, a umidade das folhas 

foi estimada a partir da subtração do peso seco das amostras, submetidas à secagem de 

40
o 
C em estufa até peso constante, do peso fresco de 10 sub-amostras, a fim de se obter o 

fator de correção de umidade.  

Foram utilizadas duas espécies vegetais para o experimento, sendo uma delas uma 

gramínea (Brachiaria brizantha) (planta do tipo C4) e a outra uma não-leguminosa 

(Mollinedia schottiana) (planta do tipo C3). Foram feitos três tratamentos com quatro 

repetições cada um: o primeiro com a espécie de gramínea, o outro com a M. schottiana e 

o terceiro com uma mistura das duas espécies, a fim de verificar a influência de uma 

espécie sobre a outra, uma vez que características diferentes do resíduo foliar podem 

estimular ou inibir a decomposição do resíduo adjacente, tanto pela liberação de 

compostos como fenóis e taninos quanto pela diferença na disponibilidade de nutrientes 

provenientes de cada material vegetal (GARTNER; CARDON, 2004; TRACY; 

SANDERSON, 2007; FERREIRA et al., 2012).  

As amostras foram analisadas após decorridos aproximadamente 7, 15, 30, 60, 90 

e 120 dias do  início do experimento, sendo que a primeira campanha do experimento foi 

conduzida no verão (período chuvoso), nos meses de agosto de 2013 a janeiro de 2014, e 

a segunda campanha no inverno (período seco), nos meses de abril de 2014 a agosto de 

2014. 

A cada período amostrado, as quatro repetições de cada tratamento foram retiradas 

dos rios e armazenadas separadamente em sacolas plásticas para posterior transporte ao 

laboratório. Em laboratório, as amostras foram lavadas e, posteriormente, secas em estufa 

a 40ºC até atingirem peso constante, para a determinação do peso seco remanescente da 

serapilheira (PSRS). Para as amostras contendo a mistura, as folhas foram separadas por 

espécie antes de serem pesadas e analisadas. A contaminação mineral do material foi 

corrigida pela determinação do teor de cinzas, que consiste na queima da matéria 
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orgânica das amostras em mufla a 450ºC durante 4 horas, sendo que o valor então obtido 

foi descontado do peso remanescente do material foliar. 

 

3.1. Análise do Material Vegetal 

 

Todas as amostras vegetais, após serem secas, foram trituradas em moinho tipo 

Willye (TE – 648) com malha 32 mesh (0,5 mm), a fino pó para a determinação das 

concentrações foliares de nitrogênio (N), carbono (C), fósforo (P), celulose, fibras, 

lignina, polifenóis totais, dureza foliar e a composição isotópica do carbono (δ
13

C) e 

nitrogênio (δ
15

N) estáveis, bem como a relação C:N, a fim de se avaliar as variações de 

cada nutriente com relação aos seus teores iniciais ao longo de sua decomposição. Os 

teores de lignina, fibras, celulose, polifenóis, fósforo e dureza foliar foram determinados 

no Instituto de Ciências Biológicas, na Universidade de Brasília. Para a determinação dos 

teores de lignina, celulose e fibras foi utilizado método de fibra em detergente ácido 

(FDA) e fibra insolúvel em detergente neutro (FDN), como proposto por Goering e Soest 

(1970). Já os teores de polifenóis foram determinados utilizando-se o reagente Folin-

Ciocalteu, segundo a metodologia descrita por Bärlocher e Graça (2005). A determinação 

da concentração de P total na serapilheira segue a metodologia proposta por Graça et al. 

(2005), que envolve a combustão dos resíduos foliares e digestão das cinzas em acido 

clorídrico concentrado, para posterior filtragem e determinação de P pelo método do 

ácido ascórbico através da leitura em espectrofotômetro. A dureza foliar foi determinada 

por meio do penetrômetro, aparelho que mede a força necessária para que uma agulha de 

0,79 mm de diâmetro penetre na lâmina foliar (GRAÇA; ZIMMER, 2005). Para 

determinação da abundância natural de 
15

N (δ
15

N) e 
13

C (δ
13

C) e das concentrações de N e 

C, sub-amostras de 2 a 3 mg do material foliar dos indivíduos de gramínea e não-

leguminosas foram acondicionadas em cápsulas de estanho e introduzidas em um 

analisador elementar (Carlo Erba modelo 1110, Milão, Itália). Os gases originados da 

combustão são purificados em uma coluna de cromatografia gasosa e introduzidos 

diretamente em um espectrômetro de massas, para a determinação das razões isotópicas 

(IRMS Delta Plus; Finnigan Mat, San Jose, 260 CA, EUA). O padrão “folhas de cana-de-

açúcar” foi utilizado como referência. A abundância natural de δ
13

C e δ
15

N é expressa 

como desvio por mil (‰) em relação a um padrão internacionalmente reconhecido, por 

meio da equação 1: 

δ = (Ramostra/Rpadrão -1) x 1000                         (1)         
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Onde R é a razão molar 
15

N/
14

N e 
13

C/
12

C na amostra e no padrão. O padrão usado 

para o C é o Peedee Belemnite (PDB), rocha calcária da região do Grand Canyon-EUA, 

enquanto o padrão para o N é o ar atmosférico. Ressalta-se ainda que o erro analítico do 

equipamento para os teores de carbono e nitrogênio é de 0,3 e 0,1‰, respectivamente, e 

para a razão isotópico é de, no máximo, 0,2‰.  

 

3.2. Análises Químicas dos Riachos 

 

Amostras de água dos rios foram analisadas em campo juntamente com as coletas 

dos litter bags, totalizando, portanto, 7 amostragens por rio em cada período (incluindo o 

tempo zero, o qual representa as condições da água antes da decomposição dos resíduos), 

a fim de se investigar a influência dos parâmetros físico-químicos da água no processo de 

decomposição. O oxigênio dissolvido foi medido através de eletrodo específico da marca 

Thermo Scientific Orion A223. Já o pH e a condutividade elétrica foram medidos pelo 

pHmetro e condutivímetro YSI modelo 63. Para a determinação dos teores de carbono 

orgânico dissolvido (COD) foram filtrados aproximadamente 20 mL de amostra, em 

membranas de fibra de vidro (GF/F) pré-calcinadas a 500
o
C por 5 horas e posteriormente 

analisados por detecção em infravermelho (Shimadzu TOC 5000A). Já para o carbono 

inorgânico dissolvido (CID) foram utilizadas membranas de acetato de celulose (0,45 

µm) para a filtragem de 60 mL de amostra, e a determinação também foi realizada por 

detecção em infravermelho.  

Para nitrogênio total dissolvido (NTD) as amostras foram filtradas em membranas 

de acetato de celulose (0,45 µM) e analisadas em equipamento Shimadzu TOC VCPH. Já 

o nitrogênio orgânico dissolvido (NOD) foi calculado através da diferença entre o NDT e 

as formas inorgânicas, analisadas conforme descrito abaixo: 

NDT = NID + NOD 

O nitrogênio inorgânico dissolvido foi determinado separando-se alíquotas de 

aproximadamente 20 mL para análise das concentrações de NO3- e NH4+ em sistema 

automático de injeção de fluxo contínuo (FIA - Flow Injection Analysis) (RUZICKA e 

HANSEN, 1981). O N-NH4
+
 foi medido por condutivimetria pelo método de Solórzano 

(1969), enquanto o N-NO2- + N-NO3
-
 foi determinado colorimetricamente na forma de N-

NO2
-
, após reação com sulfanilamida e N-naftil e redução com o catalisador cádmio 

(GINÉ-ROSIAS, 1979). A determinação do P total solúvel foi feita pela análise de ânions 
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utilizando o equipamento DIONEX ICS-900 com detector de condutividade iônica 

acoplado a um amostrador automático AS-50, tendo como limite de detecção a 

concentração de 0,1 ppm, testado em laboratório. 

As medições de temperatura e altura do nível da água foram feitas a cada meia hora 

durante todo o experimento, para cada campanha, com o auxilio de um aparelho com 

sensor eletrônico (Levelogger Junior Edge).  A precipitação diária também foi medida 

neste período, a fim de se observar a resposta das variações de nível d‟água nos rios com 

relação aos eventos de chuva, sendo que tais medidas foram obtidas pelo Laboratório de 

Clima e Biosfera – IAG/USP através de uma torre micrometereológica instala na área em 

estudo. 

 

3.3. Modelo sobre a Taxa de Decomposição e Análise Estatistica 

 

A perda de massa foi determinada pelo modelo exponencial negativa simples, 

determinada por Olson (1963): 

Mt = M0.e
-kt

 

 

Onde Mt é a massa obtida em cada coleta, M0 é a massa inicial, e k é o coeficiente 

de decomposição e t o tempo em dias. A partir do coeficiente é possível classificar a 

velocidade de decomposição da serapilheira como “rápida” (k>0,01), “média” (k = 0,005 

– 0,001) ou “lenta” (k<0,005) (PETERSEN & CUMMINS, 1974). 

Também foi calculado o tempo necessário para a decomposição de 50% do 

material, obtido através da equação: 

T0,5 = 0,693/k 

Para a análise dos resultados obtidos, foi testada primeiramente a normalidade e a 

homogeneidade da variância dos dados pelo teste de Kolmogorov-Smirnov, utilizando um 

indicativo de significância de p>0,05, sendo que os dados de distribuição não-normal 

foram transformados para Box-cox antes de se prosseguir com a análise de significância. 

Para a comparação das interações entre a perda de massa entre os tratamentos nos 

diferentes rios nas duas campanhas, bem como dos parâmetros físico-químicos foliares 

analisados, foi utilizado um modelo linear (General Linear Models) no programa 

STATISTICA 12 (StatSoft Inc), seguido de teste a t com nível de significância de 0,05 (α 
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< 0,05). Já para a avaliação da dinâmica das concentrações de lignina, celulose, polifenóis 

e fibras, apenas a variação até os 36 dias foram considerados, uma vez que após este 

período o numero de amostras tornava inviável a realização de tal analise, devido à falta 

de detrito foliar nos estágios finais da decomposição. 
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4. RESULTADOS 

 

4.1. Características Hidrológicas e Físico-Químicas dos Rios 

 

A região de estudo apresenta alta sazonalidade climática, com estações de altas e 

baixas pluviosidades bem definidas. Na primeira campanha, realizada no período chuvoso 

(de agosto de 2013 a janeiro de 2014), o índice pluviométrico foi elevado, sendo os meses 

de dezembro e janeiro os mais chuvosos alcançando valores de 120 mm de chuva 

precipitada (Figura 3). 
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Figura 3 - Precipitação diária (em mm) de agosto de 2013 a janeiro de 2014 

 

A precipitação por sua vez abastece a rede fluvial que desempenha um papel 

importante no sistema de drenagem, sendo assim a variação da coluna d‟água dos rios foi 

avaliada a fim de se verificar a resposta do volume de água que entra nos rios pela 

precipitação, a qual pode sofrer influencia devido à vegetação e outras características da 

área em que este rio esta inserido. Neste sentido, o comportamento das variações de altura 

de coluna d‟água dos rios, assim como esperado, foi semelhante ao da precipitação, com 

um aumento gradativo alcançando valores de 200 cm no mês de janeiro (Figura 4). Pode-



36 

se notar a influencia da vegetação no volume de água dos rios pelo maior nível d‟água no 

rio situado na área de pastagem, durante todo o período.  

 

 

Figura 4 - Variação no nível dágua (em cm) obtido atráves do equipamento Levellogger, 

com medições realizadas a cada 30 minutos, durante o período de agosto de 

2013 a janeiro de 2014 

 

Neste mesmo período foram feitas medições de temperatura da água dos rios a 

cada 30 minutos, durante todo o experimento, obtendo-se valores que variaram entre 12ºC 

e 20ºC no rio situado na pastagem e 11ºC e 20ºC nos rios situados na área florestada, e 

valores médios de temperatura de 16ºC para ambos. Ao analisar a média móvel dos rios 

das áreas florestadas e de pastagem é possível perceber um aumento crescente da 

temperatura dos rios, com o rio situado na área de pastagem apresentando temperaturas 

superiores ao das áreas florestadas durante todo o período avaliado (Figura 5). 
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Figura 5 - Média móvel (valor médio dos dados no intervalo de 48h) da temperatura dos 

rios situados nas àreas de floresta e pastagem, durante o período de agosto de 

2013 a janeiro de 2014 

 

Já a segunda campanha foi realizada na estação seca, que ocorre entre os meses de 

Abril a Agosto de 2014, com os meses de julho e agosto apresentando menor precipitação 

pluviométrica, sendo inferior a 50 mm (Figura 6).  
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Figura 6 - Precipitação diária (em mm) de abril de 2014 a agosto de 2014 
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A baixa precipitação deste período resultou em uma variação da coluna d‟água 

que não ultrapassou 60 cm. Neste sentido é possível observar a relação entre a variação 

do volume de água dos rios e os eventos de chuva, assim como já observadas no primeiro 

período do experimento (Agosto de 2013 a Janeiro de 2014) (Figura 7). 

 

 

Figura 7 - Variação no nível dágua (em cm) obtido atráves do equipamento Levellogger, 

com medições realizadas a cada 30 minutos, durante o período de abril de 2014 

a agosto de 2014 

 

A temperatura no rio situado na área de pastagem variou entre 11ºC e 18ºC, 

enquanto que nos rios situados na área florestada esses valores variaram entre 13ºC e 

19ºC, com média de temperatura de 14ºC e 15ºC, respectivamente. Novamente, ao 

observar a média móvel das temperaturas dos rios foi possível perceber um 

comportamento inverso ao apresentado na campanha anterior, com um decréscimo na 

temperatura ao longo até o mês de agosto. O rio situado na área de pastagem, assim como 

na primeira campanha, teve maiores valores de temperatura ao longo de todo o período do 

experimento, sendo esta diferença superior à apresentada no período anterior (Figura 8). 
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Figura 8 - Média móvel (valor médio dos dados no intervalo de 48h) da temperatura dos 

rios situados nas àreas de floresta e pastagem, durante o período de agosto de 

2013 a janeiro de 2014 

 

As características químicas da água dos três rios estudados foram mensuradas a 

cada coleta dos litter bags, bem como no dia de instalação do experimento (t=0), sendo 

realizadas 7 coletas de água portanto (nos tempos 0, 7, 17, 36, 68, 96 e 152 para o período 

chuvoso e 0, 7, 14, 35, 57, 91 e 125 para o período seco). A média dos parâmetros 

analisados durante todo o período de experimento pode ser encontrada na tabela 1.  
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Tabela 1 - Parâmetros químico-físicos dos rios de pastagem e floresta nos períodos de 

chuva e seca. 

Parametros químico-

físicos 

Pastagem 
Floresta 

(leito rochoso) 

Floresta 

(leito arenoso) 

Chuva Seca Chuva Seca Chuva Seca 

pH 6.6 6.5 6.6 6.1 6.4 6.3 

CE (µS) 15.5 14.9 24.0 22.5 20.0 18.9 

O2 (mg/l) 7.7 8.7 7.3 8.6 7.6 9,0 

O2 (%) 89.0 92.1 84.9 90.1 87.9 92.5 

DOC (µM) 165.3 180.6 205.5 215.8 243.6 367.2 

DIC (µM) 89.8 83.3 134.9 130.8 112.4 112.2 

NH4
+ 

(µM) <LD* <LD* <LD* <LD* <LD* <LD* 

NO3
- 
(µM) 2.3 1.8 2.4 2.1 1.6 1.4 

N org (µg.L
-1

) 197.0 133.2 216.2 202.3 232.3 235.3 

P orto (µg.L
-1

) <LD* <LD* <LD* <LD* <LD* <LD* 

P org (µg.L
-1

) <LD* <LD* <LD* <LD* <LD* <LD* 

(*) <LD: Valores abaixo do limite de detecção do aparelho. (LDNH4+ =55 µM e LDP =1 

µg.L-1). 

 

As condutividades elétricas médias nos três rios estudados variaram entre 15,5 e 24 

μS.cm
-1

 na primeira campanha, e 14,9 μS.cm
-1

 a 22,5 μS.cm
-1 

na segunda, sendo os 

menores valores encontrados no rio de pastagem e maiores no rio de leito rochoso da 

floresta, com valores intermediários no rio de leito arenoso, também na área florestada. 

As condutividades elétricas nos três rios diferiram significativamente entre si (p<0,05), no 

entanto, não apresentaram variação temporal, uma vez que não houve diferença 

significativa entre os valores obtidos nas estações de chuva e seca. 

O pH da água dos rios foi considerado neutro, com valor médio de 6,5 nos três rios, 

não diferindo significativamente entre si (p>0,05). A sazonalidade também não 

influenciou na variação do pH, uma vez que não houve diferença significativa entre os 

período de chuva e seca (p>0,05). 

O comportamento do oxigênio dissolvido (OD) foi distinto entre as duas 

campanhas realizadas e semelhante entre rios (Figura 9). Na primeira campanha (chuva) 

foi observada uma diminuição gradativa na concentração de OD que decresceu de valores 

próximos a 9 mg.L
-1

 para aproximadamente 7 mg.L
-1

. Já na segunda campanha (seca) tais 

concentrações foram crescentes, com de aproximadamente 8 mg.L
-1

 para valores 

próximos a 13 mg.L
-1

. A saturação de oxigênio na água, por sua vez, mostrou o mesmo 
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padrão que o OD nas duas campanhas, sendo que na primeira os valores variaram de 91% 

para 87%, e na segunda de 90% para 120%, aproximadamente, nos três rios analisados. 

 

Figura 9 - Concentração de oxigênio dissolvido (em mg.L-1) nos três rios analisados no 

período de seca (a) e chuva (b) 

 

As concentrações de nitrogênio, carbono e fósforo dissolvido na água foram 

analisadas em suas diferentes formas (orgânicas e inorgânicas), a fim de se investigar a 

influência da disponibilidade de nutrientes na água no processo de decomposição 

(TABELA 1). 

Dentre as formas inorgânicas de nitrogênio, foram avaliadas as concentrações de 

amônio e nitrato, uma vez que estes são as principais formas de nitrogênio utilizadas 

pelos microorganismos para suprimir sua demanda neste nutriente. A concentração média 

de nitrato nos rios variou entre 1,6 e 2,4 µM na primeira e 1,4 e 2,1 µM na segunda 

campanha, sendo os maiores valores encontrados no rio de leito rochoso e menores 

valores no rio de leito arenoso, ambos situados na área florestada. Apesar dos valores 

médios nos rios se mostrarem similares entre as campanhas, houve variação temporal, 

com diferença significativa entre rios apenas no período de seca (p<0,05), provavelmente 

devido à menor diluição de tais nutrientes na época de estiagem. A concentração de 
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amônio na água, por sua vez, foi abaixo do limite inferior de detecção do aparelho nos 

três rios e nas duas campanhas realizadas, sendo considerado, portanto desprezível.   

Já as concentrações de nitrogênio orgânico encontradas nos rios situado na floresta 

variaram entre 216,2 e 232,6 μg.L
-1 

na primeira campanha, e 202,7 e 235,3 μg.L
-1 

na 

segunda campanha, sendo estes valores superiores aos do rio de pastagem, que variaram 

entre 197 e 133,2 μg.L
-1

 na primeira e segunda campanha, respectivamente. Apesar da 

diferença encontrada, esta não foi estatisticamente diferente nem entre os rios nem entre 

as duas campanhas realizadas (p>0,05). 

Com relação às formas de carbono analisadas, a concentração de carbono orgânico 

dissolvido (COD) foi distinta entre o rio situado na pastagem, que obteve valores de 

165,3 e 180,6 µM na primeira e segunda campanha respectivamente, com relação aos 

situados na área de floresta, cujos valores foram de 243,6 e 367,2 µM no rio de leito 

arenoso e 205,5 e 215,8 µM no rio de leito rochoso, na primeira e segunda campanha, 

respectivamente. No entanto, assim como o nitrogênio orgânico, essas diferenças não 

foram estatisticamente diferentes nem entre os rios nem entre as duas estações avaliadas 

(p>0,05). Já o CID diferiu significativamente entre os rios (p<0,05), com maiores valores 

nos rio de leito rochoso situado na área florestada (134,9 e 130,8 µM na primeira e 

segunda campanha, respectivamente). Os menores valores foram encontrados no rio da 

pastagem (89,8 e 83,3 µM na primeira e segunda campanha, respectivamente) e valores 

intermediários no rio de leito arenoso também situado em área florestada (112,4 e 112,2 

µM na primeira e segunda campanha, respectivamente), sendo este comportamento 

observado tanto na estação de chuva quanto na seca. As concentrações de fósforo na 

água, por sua vez, foram inferiores ao limite de detecção do aparelho, tanto na primeira 

quanto na segunda campanha do experimento. 

 

4.2. Características Químicas Iniciais do Material Vegetal 

 

O material vegetal de cada espécie foi analisado separadamente para a determinação 

das suas características físico-química antes do inicio do experimento, onde observou-se 

concentrações de nutrientes bem distintos entre as espécies, mostrando uma grande 

diferença quanto sua qualidade nutricional (Tabela 2). Inicialmente, a concentração de 

fósforo (P) nas duas campanhas realizadas mostrou uma visível influencia temporal, uma 

vez que maiores valores nas espécies foram encontrados no período de chuva. No entanto, 
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de uma maneira geral o valor médio inicial, obtido através da média dos valores entre as 

duas campanhas foi maior na M. schottiana em relação a B. brizantha (p<0,05). 

As concentrações inicias de C das duas espécies diferiram significativamente 

(p<0,05), com a M. schottiana tendo maior concentração de C em seu tecido  

(460,7 mg.g
-1

) quando comparada à B. brizantha (423,1 mg.g
-1

). O mesmo ocorre com a 

concentração de nitrogênio que foi significativamente maior na M. schottiana, tendo 

valores de 33,4 mg.g
-1

, mais do que o dobro da concentração encontrada na B. brizantha. 

Com isso, devido a baixa concentração de nitrogênio nas folhas da gramínea, a razão C:N 

desta espécie foi significativamente menor quando comparada à não leguminosa (M. 

schottiana), caracterizando um resíduo com valor nutricional mais baixo.  

O teor lignina, componente estrutural mais recalcitrante dos tecidos vegetais, 

encontrada na M. schottiana foi significativamente maior (p<0,05), sendo quase quatro 

vezes superior ao teor da B. brizantha, que foi de aproximadamente 9%. Assim como a 

lignina, a quantidade de fibras também foi maior na M. schottiana (p<0,05), que teve um 

teor aproximado de 58% de fibras em seu tecido, quando comparada a B. brizantha, que 

por sua vez teve um teor de somente 42%. Já os teores iniciais de celulose foram maiores 

na B. brizantha, contendo aproximadamente 31% deste composto em seu tecido, 

enquanto a M. schottiana teve somente 27% (p<0,05). Devido às diferenças encontradas 

nos componentes estruturais das duas espécies analisadas era esperado que a dureza entre 

as folhas fossem também diferentes, no entanto, apesar da maior pressão necessária para 

perfurar a folha da B. brizantha (1385,8 KPa) com relação a M. schottiana (905,2 KPa), 

esta diferença não se mostrou significativa estatisticamente (p>0,05).  

A composição isotópica inicial do carbono estável (δ
13

C) e nitrogênio estável 

(δ
15

N) na gramínea foram de -13,6‰ e 1,0‰, respectivamente. Já na M. schottiana esses 

valores foram de -33,8‰ e 2,2‰, para δ
13

C e δ
15

N, respectivamente. 
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Tabela 2 - Composição de C, N, P e razões C:N, N:P e C:P iniciais dos detritos foliares de 

B. brizantha e M. schottiana 

Características químicas B. brizantha M. schottiana 

C (mg.g
-1

)* 423.1 460.7 

N (mg.g-1)* 16.6 33.4 

P (mg.g-1)* 1,65 2,02 

C:N* 25.2 13.8 

N:P* 24,8 47,2 

C:P* 625,7 670,3 

Celulose (%)* 30,6 27,0 

Lignina (%)* 8,7 30,0 

Fibras (%)* 42,3 57,7 

Polifenóis (%)* 1,97 1,23 

Dureza (KPa) 1385,8 905,2 

δ
13

C (‰)* -13,6 1,0 

δ
15

N (‰)* -33,8 2,2 

* Valores médios obtidos entre as concentrações no t=0 nas duas campanhas 

 

 

4.3.  Taxas de Decomposição  

 

Os coeficientes de decomposição dos diferentes resíduos foliares, representado pela 

letra k, tiveram diferenças significativas entre a gramínea (B. brizantha) e a não 

leguminosa (M. schottiana) (p<0,05) nas duas campanhas realizadas, sendo que em 

ambas a B. brizantha teve maiores valores de k, o que significa maior velocidade de 

decomposição, quando comparada a M. schottiana. (Figura 10; Figura 11; Figura 12; 

Figura 13; Tabela 3). Em ambas as espécies, a perda de massa mais elevada ocorreu após 

a primeira semana de decomposição, chegando a valores de 30% de perda nos detritos de 

B. brizantha e 20% nos detritos de M. schottiana, tanto no período de chuva quanto no 

período de seca. 

No entanto, como as espécies não se decompõem de forma isolada em seu 

ambiente, sofrendo, geralmente, influencia das demais espécies do entorno, testamos tal 

influência com litter bags contendo a mistura da gramínea e da não leguminosa (B. 
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brizantha vs. M. schottiana), o qual foi denominado “mix”. A velocidade de 

decomposição de cada espécie no tratamento mix nos dois experimentos realizados não 

diferiu da encontrada em suas respectivas espécies no tratamento isolado, concluindo-se 

que não houve efeito na mistura no processo de decomposição (Figura 10; Figura 11; 

Figura 12; Figura 13; Tabela 3).   

Também foi avaliado o tempo necessário para que 50% da massa dos detritos 

foliares fossem decompostos (Tabela 3). Para a B. brizantha foram necessários 

aproximadamente 18 e 23 dias para a decomposição de 50% da massa do resíduo no rio 

de leito rochoso situado na área de floresta, na primeira e segunda campanhas, 

respectivamente; sendo que ao final dos 152 dias de decomposição todo o material 

presente nos litter bags havia se decomposto. Já no rio de leito arenoso da área florestada, 

esse tempo foi de 36 dias para a primeira campanha e 29 dias para a segunda campanha, 

apresentando uma massa remanescente ao final do experimento de aproximadamente 5% 

do valor inicial do material. No rio da pastagem esses tempos foram ligeiramente maiores 

sendo necessários 43 e 32 dias, na primeira e segunda campanha, respectivamente, para 

50% do resíduo se decompor, obtendo-se uma massa remanescente de 8%. 

Para a espécie M. schottiana, esses tempos foram ainda maiores quando 

comparados à B. brizantha, uma vez que esta espécie teve menor taxa de decomposição. 

Sendo assim, para o rio de leito rochoso da área florestada foram necessários 41 e 63 dias, 

na primeira e segunda campanha, respectivamente, para a decomposição de 50% do 

material vegetal. O rio de leito arenoso, por sua vez, teve a mesma velocidade de 

decomposição do rio da área de pastagem, sendo que para ambos foram necessários 86 

dias para esta decomposição na primeira campanha e 77 dias para a segunda campanha, 

respectivamente. Sendo assim, é possível observar que, com exceção do rio de leito 

rochoso cuja massa remanescente foi menor no período chuvoso, as maiores perdas 

ocorreram no período seco (p<0,05). 

Dentre os rios avaliados, o rio de leito rochoso inserido na área florestada foi o 

que teve menor massa remanescente ao final do experimento, mostrando maior taxa de 

decomposição do resíduo, em ambas as campanhas (p<0,05). Já o rio de leito arenoso, 

também situado em área florestada, teve perdas de massa semelhante ao rio da pastagem 

na primeira campanha e valores intermediários na segunda campanha. 
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Tabela 3 - Coeficientes de decomposição (k) e tempo necessário para a decomposição de 

50% da massa inicial (t(0.5)), em dias, nos períodos de chuva e seca, das 

espécies B. brizantha, M. schottiana e Mix, segundo o modelo de Olson 

(1963). 

Local Espécies 
Chuva Seca 

k (dias) R² T (0.5) k (dias) R² T (0.5) 

Pastagem B. brizantha 0,016 0,883 43 0,022 0,961 32 

Pastagem B brizantha (Mix) 0,021 0,897 33 0,021 0,913 33 

Pastagem M. schottiana 0,008 0,837 86 0,009 0,752 77 

Pastagem M. schottiana (Mix) 0,009 0,779 77 0,008 0,817 87 

Floresta (leito rochoso) B. brizantha 0,039 0,844 18 0,030 0,976 23 

Floresta (leito rochoso) B brizantha (Mix) 0,041 0,866 17 0,030 0,936 23 

Floresta (leito rochoso) M. schottiana 0,017 0,783 41 0,011 0,888 63 

Floresta (leito rochoso) M. schottiana (Mix) 0,020 0,747 35 0,010 0,846 69 

Floresta (leito arenoso) B. brizantha 0,019 0,979 36 0,024 0,930 29 

Floresta (leito arenoso) B brizantha (Mix) 0,021 0,970 36 0,025 0,965 28 

Floresta (leito arenoso) M. schottiana 0,008 0,950 86 0,009 0,835 77 

Floresta (leito arenoso) M. schottiana (Mix) 0,009 0,947 77 0,009 0,885 77 
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Figura10 - Massa remanescente do resíduo durante os 152 dias de decomposição, com 

início no período chuvoso, nos rios localizados nas áreas florestadas, sendo o 

rio (A) de leito arenoso e (B) de leito rochoso. Os valores representam a 

média ± desvio-padrão; curva exponencial e k = decaimento diário calculado 

pelo modelo. 
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Figura11 - Massa remanescente do resíduo durante os 152 dias de decomposição, com 

início no período chuvoso, no rio localizado na área de pastagem. Os valores 

representam a média ± desvio-padrão; curva exponencial e k = decaimento 

diário calculado pelo modelo. 
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Figura 12 - Massa remanescente do resíduo durante os 125 dias de decomposição, com 

início no período seco, nos rios localizados nas áreas florestadas, sendo o rio 

(D) de leito arenoso e (E) de leito rochoso. Os valores representam a média ± 

desvio-padrão; curva exponencial e k = decaimento diário calculado pelo 

modelo. 
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Figura 13 - Massa remanescente do resíduo durante os 125 dias de decomposição, com 

início no período seco, no rio localizado na área de pastagem. Os valores 

representam a média ± desvio-padrão; curva exponencial e k = decaimento 

diário calculado pelo modelo. 
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4.4. Características Químicas do Material Vegetal durante o Processo de 

Decomposição 

 

4.4.1. Variações nas concentrações de carbono, nitrogênio e fósforo e relações 

estequiométricas entre C e N   

As variações nas concentrações de C na primeira campanha seguiram o mesmo 

padrão em ambas as espécies e foram semelhantes à perda de massa do detrito, 

considerando que aproximadamente 50% do detrito é composto por carbono, com uma 

perda gradativa da concentração ao longo da decomposição (Figura 14).  

A concentração de C inicial de ambas as espécies diferiu significativamente da 

concentração encontrada ao final do experimento, nos três rios (p<0,05), durante a 

primeira campanha realizada. No entanto, maiores perdas puderam ser observadas na 

espécie de gramínea (B. brizantha), quando comparados às espécies de M. schottiana. 

Já na segunda campanha, a perda de C na M. schottiana se mostrou significativa 

apenas no rio de pastagem (p<0,05), enquanto que a B. brizantha, apesar de menor perda 

quando comparada ao período de chuva, segue o mesmo padrão anteriormente observado, 

com perdas significativas (p<0,05) ao final da decomposição. 

 

 

 



52 

 

 

Figura 14: Variabilidade temporal na concentração de carbono nos rios de: (a) leito 

arenoso da floresta, (b) leito rochoso da floresta e (c) rio da pastagem, no 

período de chuva, e dos rios de: (d) leito arenoso da floresta, (e) leito rochoso 

da floresta e rio da (f) pastagem, no período de seca. Os valores representam a 

média ± desvio-padrão 
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Quanto à dinâmica de N, durante a primeira campanha de experimento, referente ao 

período chuvoso (verão), foi possível notar perdas significativas (p<0,05) das 

concentrações de nitrogênio iniciais com relação à concentração ao final do experimento 

na M. schottiana, no entanto tais perdas ocorrem principalmente após decorrido 3 meses 

de decomposição (Figura 15), período em que há ausência de dados no rio de pastagem 

devido ao soterramento dos litter bags após um forte evento de chuva. Sendo assim, não 

se pode fazer qualquer inferência comparando-se a variação na perda de N nos três rios 

analisados após a referida data, neste caso. 

Já na segunda campanha, apesar de apresentar um aparente aumento na 

concentração de N na M. schottiana durante o primeiro mês de decomposição, os valores 

obtidos não diferiram da concentração inicial. 

A B. brizantha por sua vez apresentou suas maiores perdas na primeira semana de 

decomposição, na qual a concentração inicial de 15 mg.g
-1

 caiu para aproximadamente 10 

mg.g
-1

, apresentando diferença significativa entre tais valores (p<0,05), sendo este 

comportamento observado nos três rios e nas duas campanhas realizadas. No entanto há 

uma grande variação na dinâmica deste nutriente ao longo do processo de decomposição 

sendo que apenas no rio da pastagem essa diferença permanece significativa ao final do 

experimento, havendo um incremento de N nos rios da área florestada, nas duas 

campanhas, fazendo com que esta concentração volte a apresentar valores próximos ao 

inicial. 
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Figura 15:  Variabilidade temporal da concentração de nitrogênio nos rios de: (a) leito 

arenoso da floresta, (b) leito rochoso da floresta e rio da (c) pastagem, no 

período de chuva, e dos rios de (d) leito arenoso da floresta, (e) leito rochoso 

da floresta e rio da (f) pastagem, no período de seca. Os valores representam 

a média ± desvio-padrão 
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Devido à acentuada queda nas concentrações de N na B. brizantha na primeira 

semana de decomposição, a razão C:N do resíduo aumentou significativamente neste 

mesmo período (p<0,05), uma vez que as concentrações de carbono se mantiveram 

estáveis. Este pico na razão C:N foi seguido de uma diminuição de tais valores, uma vez 

que a perda de N é cessada e inicia-se a perda de carbono, resultando em valores de razão 

C:N finais próximos aos valores iniciais (p>0,05). Este comportamento ocorreu nos três 

rios, tanto na estação chuvosa quanto na seca (Figura 16). 

Este comportamento, por sua vez, não foi observado na M. schottiana, a qual 

manteve sua relação constante devido às perdas proporcionais de C e N durante todo o 

período analisado, exceto pelo rio de leito rochoso na área de floresta no período de 

chuva, que mostrou um aumento em sua razão C:N ao final da decomposição, em 

consequência à maior perda de N no resíduo em relação à perda de C. 
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Figura 16: Variabilidade temporal da razão C:N dos resíduos vegetais nos rios de (a) leito 

arenoso da floresta, (b) leito rochoso da floresta e rio da (c) pastagem, no 

período de chuva, e dos rios de (d) leito arenoso da floresta, (e) leito rochoso 

da floresta e rio da (f) pastagem, no período de seca. Os valores representam a 

média ± desvio-padrão. 
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Inicialmente, a concentração de fósforo (P) na M. schottiana foi significativamente 

maior quando comparada à B. brizantha no período de chuva (p<0,05), não se repetindo 

este padrão na estação seca. A dinâmica durante o processo de decomposição foi bem 

variado entre as espécies e com visível influencia temporal, devido à alta variabilidade em 

seu comportamento nas diferentes estações avaliadas (Figura 17).  

A concentração inicial de P nas folhas das duas espécies foram significativamente 

maiores na estação de chuva, obtendo-se valores de 3,67 e 2,91 mg.g
-1

 para a M. 

schottiana e B. brizantha, respectivamente. Na estação seca esses valores foram de 0,37 e 

0,39 mg.g
-1

 para a M. schottiana e B. brizantha, respectivamente. 

Durante a decomposição, foi possível notar uma variação irregular de P em ambas 

as espécies, com picos de aumento e queda das concentrações de P, devido provavelmente 

à processos de imobilização e assimilação pelos microorganismos. No entanto, ao final 

dos 152 dias analisados a concentração final foi significativamente menor do que a inicial 

(p<0,05). Este comportamento foi observado tanto nos rios da floresta quando no rio de 

pastagem. 

Já no período de seca a variação foi completamente diferente da anterior, com perda 

significativa apenas para a B. brizantha (p<0,05), sendo que a M. schottiana a 

concentração foi constante durante todo o período de decomposição. 
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Figura 17: Variabilidade temporal da concentração de fósforo dos resíduos vegetais nos 

rios de (a) leito arenoso da floresta, (b) leito rochoso da floresta e rio da (c) 

pastagem, no período de chuva, e dos rios de (d) leito arenoso da floresta, (e) 

leito rochoso da floresta e rio da (f) pastagem, no período de seca. Os valores 

representam a média ± desvio-padrão. 
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4.4.2. Variações nas composições isotópicas do carbono (δ
13

C) e do nitrogênio 

(δ
15

N) 

A composição isotópica do carbono (δ
13

C) variou de forma semelhante nos três rios, 

os quais decresceram significativamente (p<0,05) na B. brizantha durante o período de 

decomposição, chegando a valores próximos a -17‰ (Figura 18), nas duas campanhas 

realizadas. Por outro lado, os valores de δ
13

C das folhas da M. schottiana não foram 

significativos em nenhum dos rios, tanto no período chuvoso quanto na seca. 
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Figura 18: Variabilidade temporal da abundância natural do carbono (δ13C) no resíduo 

vegetal nos rios de (a) leito arenoso da floresta, (b) leito rochoso da floresta e 

rio da (c) pastagem, no período de chuva, e dos rios de (d) leito arenoso da 

floresta, (e) leito rochoso da floresta e rio da (f) pastagem, no período de seca. 

Os valores representam a média ± desvio-padrão. 
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O valor isotópico do nitrogênio (δ
15

N), por sua vez, foi altamente influenciado pelo 

tempo de decomposição, uma vez que enriqueceu em 
15

N na medida em que o resíduo foi 

degradado (Figura 19). Este enriquecimento foi verificado principalmente na gramínea 

(B. brizantha), que alcançou valores de δ
15

N de aproximadamente 5 ‰, 

significativamente maiores do que os iniciais (aproximadamente 1 e 1,5‰ na primeira e 

segunda campanha, respectivamente) (p<0,05), com maiores valores no rio de leito 

rochoso situado na área florestada e no rio da pastagem, tanto na estação de chuva quanto 

na seca. 

Já na M. schottiania, este enriquecimento foi significativo apenas no rio de leito 

rochoso da área florestada, na estação chuvosa, e rio da pastagem, na estação seca, não 

ultrapassando valores de 3,5 ‰ ao final do experimento. 
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Figura 19: Variabilidade temporal da abundância natural do nitrogênio (δ15N) no resíduo 

vegetal nos rios de (a) leito arenoso da floresta, (b) leito rochoso da floresta e 

rio da (c) pastagem, no período de chuva, e dos rios de (d) leito arenoso da 

floresta, (e) leito rochoso da floresta e rio da (f) pastagem, no período de seca. 

Os valores representam a média ± desvio-padrão. 
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4.4.3. Variações nos teores dos compostos orgânicos  

De uma maneira geral, o teor de lignina aumentou em ambas as espécies na medida 

em que as folhas eram decompostas (Figura 20). Pode-se observar que na M. schottiana, 

durante a estação chuvosa, este aumento ocorreu principalmente na primeira semana de 

experimento, enquanto que na estação seca ele permanece até 36 dias de decomposição, 

com exceção do resíduo presente no rio de leito rochoso na área florestada, no qual este 

aumento foi nítido durante toda a decomposição, tanto na estação chuvosa quanto na seca. 

O comportamento da variação de lignina no resíduo vegetal presente neste rio também foi 

observado para a B. brizantha. Para os demais rios houve um aumento gradual destes 

valores até o final o experimento, porém de forma mais acentuada quando comparada a 

M. schottiana. No entanto, apesar das diferenças encontradas, o teor final de lignina não 

diferiu estatisticamente da concentração inicial (p>0,05) em nenhuma das situações. 
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Figura 20: Variabilidade temporal do teor de lignina no resíduo vegetal nos rios de (a) 

leito arenoso da floresta, (b) leito rochoso da floresta e rio da (c) pastagem, no 

período de chuva, e dos rios de (d) leito arenoso da floresta, (e) leito rochoso 

da floresta e rio da (f) pastagem, no período de seca. Os valores representam a 

média ± desvio-padrão. 
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O mesmo padrão foi seguido pelas fibras, as quais tiveram aumento em seu teor ao 

longo da decomposição do resíduo (Figura 19). A gramínea (B. brizantha) apresentou um 

significativo aumento no teor de fibras no período de chuva (p<0,05) nos rios situados na 

floresta, com valores superiores a 20% de aumento com relação ao teor inicial, que 

ocorrem principalmente na primeira semana. Na M. schottiana, apesar de ser possível 

observar um aumento de fibras ao longo da decomposição, este se dá de forma menos 

acentuada, alcançando valores aproximadamente 5% maiores na primeira semana de 

decomposição, não excedendo 10% do valor inicial ao final dela, em ambas as estações, 

sendo que tais valores não foram estatisticamente distintos (p>0,05). 
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Figura 21: Variabilidade temporal do teor de fibras no resíduo vegetal nos rios de (a) leito 

arenoso da floresta, (b) leito rochoso da floresta e rio da (c) pastagem, no 

período de chuva, e dos rios de (d) leito arenoso da floresta, (e) leito rochoso 

da floresta e rio da (f) pastagem, no período de seca. Os valores representam a 

média ± desvio-padrão. 
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Enquanto a lignina e as fibras se acumulam, o teor de celulose diminui ao longo da 

decomposição (Figura 22). Foi possível notar um pico nos teores de celulose na B. 

brizantha na primeira semana, em todos os rios analisados, tanto na estação de seca 

quanto na de chuva, seguida de decaimento até o final da decomposição. Pode-se notar 

que a maior perda de celulose em ambas as espécies ocorre após 36 dias de 

decomposição, período em que a analise estatística dos dados não foi analisada devido ao 

baixo numero de repetições disponíveis. Sendo assim, até os 36 dias de decomposição, 

não houve diferenças significativas com relação à concentração inicial deste composto 

(p>0,05), com exceção do resíduo presente no rio de leito rochoso da área florestada 

(p<0,05), cujo valor de perda foi superior a 10%. 

Na M. schottiana, esta perda foi mais acentuada e exibiu um comportamento 

bastante variado entre as duas campanhas nos três rios. De maneira geral, esta perda foi 

aparentemente mais lenta e constante, sendo que até o período analisado, nenhuma 

diferença estatística significativa foi encontrada.  
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Figura 22: Variabilidade temporal do teor de celulose no resíduo vegetal nos rios de (a) 

leito arenoso da floresta, (b) leito rochoso da floresta e rio da (c) pastagem, no 

período de chuva, e dos rios de (d) leito arenoso da floresta, (e) leito rochoso 

da floresta e rio da (f) pastagem, no período de seca. Os valores representam a 

média ± desvio-padrão. 
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Os teores de polifenóis no resíduo da B. brizantha decaíram significativamente 

(p<0,05) ao longo da decomposição, nos três rios, na primeira campanha realizada 

(referente à estação chuvosa), na qual passou de uma concentração inicial de 2% de 

polifenóis a valores próximos ao de 0,5% ao final do experimento (Figura 23). Na 

segunda campanha, no entanto, apesar de ter perdido aproximadamente 50% do seu teor 

inicial de polifenóis, estes valores não se mostraram estatisticamente diferentes (p>0,05). 

Neste sentido, é importante notar que os teores iniciais de polifenóis na B. brizantha 

apresentaram variação temporal significativa (p<0,05), uma vez que tais valores diferiram 

entre o período de chuva e seca, provavelmente a alguma adaptação desta espécie em 

resposta das variações climáticas. Este comportamento não é observado na M. schottiana, 

cuja concentração inicial de polifenóis permaneceu semelhante nas duas estações 

avaliadas. Apesar das visíveis perdas neste composto ao longo do tempo, que ocorreram 

principalmente no período de seca, estas não foram significativas (p>0,05). 
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Figura 23: Variabilidade temporal do teor de polifenóis no resíduo vegetal nos rios de (a) 

leito arenoso da floresta, (b) leito rochoso da floresta e rio da (c) pastagem, no 

período de chuva, e dos rios de (d) leito arenoso da floresta, (e) leito rochoso 

da floresta e rio da (f) pastagem, no período de seca. Os valores representam a 

média ± desvio-padrão 
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5. DISCUSSÃO 

 

A primeira hipótese levantada no presente trabalho foi que a taxa de decomposição 

de ambas as espécies seriam maiores no rio da pastagem do que nas áreas florestadas, 

devido à maior incidência de luz solar pela ausência da vegetação ripária, resultando em 

maiores temperaturas da água, que consequentemente acarretariam em maior atividade 

microbiana. No entanto, apesar da maior temperatura da água do rio da pastagem nas 

duas estações (Figura 5; Figura 7), a maior taxa de decomposição foi observada no rio de 

leito rochoso localizado na área de floresta (Tabela 3). Uma das causas para essas 

distintas taxas de decomposição estaria relacionada às características físico-químicas das 

águas dos rios e à disponibilidade de nutrientes dissolvidos, devido ao controle que estas 

variáveis exercem sob a atividade microbiana (ESTEVES, 2011). No entanto, os três rios 

avaliados tiveram características semelhantes para a maioria dos parâmetros, com 

exceção da condutividade elétrica, carbono inorgânico dissolvido (CID) e nitrato (NO3
-
) 

que foram significativamente maiores no rio de leito rochoso da área florestada, quando 

comparado aos demais rios (p<0,05) (Tabela 1). Entre estes três parâmetros, apenas o 

nitrato representa uma importante fonte de nutriente para os microorganismos, sendo que 

os dois primeiros são resultantes do processo de decomposição. O CID, por exemplo, é o 

resultado da decomposição das formas orgânicas do carbono, não sendo o carbono 

considerado limitante em ambientes aquáticos. Já o nitrato é uma das principais formas 

inorgânicas de nitrogênio assimiladas pelos microorganismos para suprir sua demanda 

por esse nutriente. Organismos heterotróficos geralmente possuem uma razão C:N menor 

que a do substrato, tornando o nitrogênio um elemento limitante. Sendo assim, o nitrato 

dissolvido na água pode se tornar uma fonte de nitrogênio facilmente assimilada, sendo 

que maiores concentrações deste nutriente na água podem aumentar a atividade 

microbiana e, consequentemente a decomposição do detrito foliar (WEBSTER et al. 

2009; MANZONI et al. 2010; SUBERKROPP et al. 2010; ESTEVES, 2011). 

Outra possibilidade seria as diferenças entre os substratos dos leitos dos riachos, 

uma vez que o riacho com maior taxa de decomposição tem o leito rochoso, enquanto os 

outros dois têm o leito arenoso. Em ecossistemas aquáticos preservados as células 

microbianas são frequentemente encontradas em forma de biofilmes associadas ao 

substrato dos rios. Este biofilme é constituído basicamente de bactérias, fungos, algas e 

microfauna, formando um importante compartimento na decomposição dos materiais 
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orgânicos nestes ambientes. De uma maneira geral, alguns estudos demonstraram maior 

atividade microbiana em sedimentos arenosos, aumentando assim a velocidade da 

decomposição da matéria orgânica em leito rico neste material, devido à maior superfície 

de contato proporcionada pela areia, que facilita a colonização microbiana desse substrato 

(ROMANÍ; SABATER, 2001). No entanto, estudo mais recente desenvolvido por 

Romaní et al. (2004) destaca outros importantes aspectos a serem considerados com 

relação à colonização dos diferentes substratos dos rios, como a complexidade estrutural 

da comunidade, sua composição com relação à proporção de cada individuo na 

comunidade e as variações das atividades enzimáticas de cada biofilme. Neste sentido, 

Romaní et al. (2004), assim como no estudo anteriormente citado, encontrou menor 

biomassa microbiana no substrato de leito rochoso, no entanto, a comunidade que 

constitui o biofilme deste substrato se mostrou muito mais complexa, podendo influenciar 

no processo de decomposição. No estudo supracitado, também há inferências quanto à 

variação na atividade das comunidades em face às variações externas do ambiente, 

podendo inibir ou induzir a atividade de diferentes enzimas que participam do processo 

de degradação. Sendo assim, a maior decomposição encontrada no rio de leito rochoso da 

área florestada, pode estar relacionada a diferenças na composição e atividade microbiana 

que compõem o biofilme do sedimento deste rio, favorecendo a decomposição do detrito. 

Já a segunda hipótese levantada no presente estudo relaciona-se com a qualidade 

nutricional dos tecidos das plantas C3 (M. schottiana) e C4 (B.brizantha), sendo esperada 

menor taxa de decomposição das plantas C4 devido ao seu alto teor de lignina 

(BARRIÈRE et al., 2003; LAM; IIYAMA; STONE, 2003), baixo teor de nitrogênio e 

fósforo e alta razão C:N (GUENDEHOU, 2014). Além disso, alguns estudos ainda 

sugerem que a baixa degradabilidade deste material pode estar relacionado à maior 

concentração de polifenóis, tidos como os principais inibidores químicos da 

decomposição que funcionam como defesa contra herbívora e dificultam a colonização de 

folhas ricas neste composto por microorganismos decompositores (CLAPCOTT; BUNN, 

2003; HEPP; TREVISAN, 2009). Neste sentido, a espécie C4 analisada no presente 

estudo (B. brizantha) de fato tem uma baixa qualidade nutricional, como relatado na 

literatura (CLAPCOTT; BUNN, 2003), com baixa concentração inicial de nitrogênio e 

fósforo, alta relação C:N e concentração de polifenóis significativamente mais altas do 

que a espécie C3 (M. schottiana) (p<0,05) (Tabela 2). Estes resultados de qualidade 

nutricional das espécies estão de acordo com as hipóteses levantadas em diversos estudos 

que investigam a influência do carbono orgânico proveniente destes dois tipos de plantas 
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na cadeia alimentar aquática. Os resultados geralmente encontrados nestes estudos 

demonstram uma aparente ausência de carbono proveniente de plantas do tipo C4 dentro 

das cadeias alimentares aquáticas, apesar da sua grande contribuição na formação da 

matéria orgânica particulada dos rios, mostrando uma nítida preferência por carbono 

proveniente de plantas C3 (BUNN et al., 1997; CLAPCOTT; BUNN, 2003; WARNE, 

2010). Segundo AUGUSTO
1
 (informação pessoal), cujo estudo, intitulado 

“Macroinvertebrados aquáticos na decomposição de plantas C3 e C4 em riachos da Serra 

do Mar, SP: comparação entre floresta e pastagem”, teve como objetivo avaliar a 

importância dos invertebrados aquáticos no processo de decomposição nos mesmos rios 

avaliados no presente trabalho e utilizando as mesmas espécies de plantas, apenas 5% dos 

invertebrados que colonizavam o resíduo apresentaram sinal isotópico de plantas C4 ou 

alguma mistura entre C4 e C3, concordando com os dados da literatura. Tais estudos 

sugerem que a preferência destes organismos pela espécie do tipo C3 ocorre devido à sua 

qualidade nutricional elevada com relação à espécie C4 (HEPP; TREVISAN, 2009). 

Apesar da baixa qualidade nutricional das gramíneas, a decomposição do resíduo da 

B. brizantha foi surpreendentemente rápida e significativamente maior do que a M. 

schottiana, considerada de alto valor nutricional (p<0,05) (Tabela 3). Uma vez que os 

invertebrados aquáticos não foram os responsáveis pela alta decomposição da gramínea, 

pode-se inferir a grande participação dos microorganismos neste processo. A rápida 

decomposição da B. brizantha provavelmente foi devida a baixa concentração de lignina 

no tecido vegetal desta espécie (9%), aproximadamente três vezes menor que a 

concentração encontrada na espécie C3 (M. schottiana) (30%), em contraposição a outros 

estudos que encontraram um alto teor de lignina em gramíneas (COÛTEAUX et al., 

1995; TALBOT; TRESENDER 2012) (Tabela 2). A lignina é tida como o componente 

mais recalcitrante presente na parede celular das folhas (GRABBER et al., 2004), sendo 

que sua interação com demais componentes das células, como os polissacarídeos 

(celulose e hemicelulose) e proteínas, pode retardar a perda de massa do detrito foliar pela 

diminuição da decomposição de tais compostos (TALBOT; TRESENDER 2012). Em 

estudo desenvolvido por Talbot & Tresender (2012), folhas com alto teor de lignina, 

também tiveram menor colonização por fungos e bactérias, podendo levar a uma menor 

atividade microbiana e, portanto, menor decomposição do detrito foliar. Sendo assim, a 

                                                             
1 AUGUSTO, F. G. – CENA/USP - 2015 
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elevada taxa de decomposição da espécie C4 vem sendo encontrada na literatura e é 

geralmente relacionada à sua baixa concentração de lignina (KÖCHY; WILSON, 1997; 

GRIFFITHS, 2009; GINGERICH; ANDERSON, 2011). Além destes, outros autores 

consideram a lignina como o principal componente do tecido vegetal na determinação da 

taxa de decomposição do resíduo, tornando-se um indicador de degradabilidade devido à 

sua alta resistência à degradação microbiana e enzimática (PALM; SANCHEZ 1991; 

GESSNER; CHAUVET, 1994; PRESTON, 2000; ROYER; MINSHALL, 2003; BERG; 

MCGLAUGHERTY, 2003; LORANGER et al., 2002; TALBOT, 2012). O investimento 

energético para a decomposição da lignina é muito alto, tornando-se um elemento pouco 

desejável para os microorganismos como fonte de alimento, sendo preferencialmente 

utilizados os carboidratos solúveis e de baixo peso molecular, seguidos de compostos 

menos complexos como a celulose e hemicelulose, que contém uma qualidade nutricional 

intermediária, tornando a lignina uma fonte utilizada apenas por microorganismos muito 

especializados e de caráter altamente recalcitrante (LORANGER et al., 2002). 

Sendo assim, o alto teor de lignina na M. schottiana também pode explicar a baixa 

perda de massa inicial do resíduo, ocorrido na primeira semana de experimento (Figura 

10; Figura 11; Figura 12; Figura 13), sendo que a presença de grande quantidade deste 

composto na parece celular impede o acesso dos microorganismos aos nutrientes mais 

lábeis no interior da celular, que geralmente são decompostos ou lixiviados no período 

inicial da decomposição (ABELHO, 2001). Este comportamento é visível ao analisarmos 

a perda de massa inicial da M. schottiana, que perdeu 18% e 20% da sua massa na 

primeira semana de decomposição, na primeira e segunda campanha, respectivamente, 

enquanto a B. brizantha perdeu entre 29% e 33% de sua massa, na primeira e segunda 

campanha, respectivamente (Figura 10; Figura 11; Figura 12; Figura 13). A lixiviação 

geralmente ocorre entre o período de 24 h até o primeiro mês de decomposição, sendo 

mais freqüente entre as primeiras 48 h até 7 dias, podendo ser responsável pela perda de 

até 42% da massa inicial, que varia em função da composição química das folhas 

(ABELHO, 2001). Apesar das folhas verdes, coletadas antes de sua abscisão, serem 

geralmente caracterizadas por alta concentração de carboidratos solúveis acarretando em 

uma elevada perda de massa inicial, quando comparada às folhas senescentes, como é o 

caso das folhas utilizadas no presente trabalho, os valores de perda de massa inicial 

encontrados foram próximos aos valores geralmente relatados na literatura nas regiões 

tropicais, não se mostrando um fator interferente na análise (AERTS, 1996). Capps et al. 

(2011), por exemplo, em estudo desenvolvido em rios situados na floresta amazônica 
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utilizando folhas senescentes, encontrou uma perda inicial de massa no resíduo analisado 

de 33%, nos primeiros 7 dias de decomposição, próximo aos encontrados no presente 

estudo.  

Em diversos estudos, a interação entre espécies com diferentes qualidades 

nutricionais no processo de decomposição vêm sendo estudada, a fim de se verificar a 

influência da diversidade na ciclagem de nutrientes (LECERF et al., 2007; HOOPER et 

al., 2005; GINGERICH; ANDERSON, 2011). No entanto, no presente estudo a 

influência da mistura das espécies na taxa de decomposição não foi observada, uma vez 

que a velocidade de decomposição das espécies no tratamento “mix” não diferiu da 

encontrada em suas respectivas espécies no tratamento isolado, em nenhuma das 

campanhas realizadas (Figura 10; Figura 11; Figura 12; Figura 13). Uma vez que há 

diversas possibilidades de interações entre disponibilidade e concentração de diversos 

nutrientes e produção de compostos inibidores entre diferentes espécies, não é 

surpreendente que diversos estudos tenham reportado uma grande variedade de 

resultados, que abrangem observações negativas, positivas ou sem efeito da interação 

entre as espécies (GESSNER et al., 2010; LECERF; RICHARDSON, 2010; BRUDER, et 

al., 2011; FERREIRA, et al., 2012). 

Um dos parâmetros estabelecidos por Gessner et al. (2010) como pré-requisitos 

para que a influencia entre espécies possa ser observada é que a taxa de decomposição 

entre as espécies da mistura sejam significativamente distintas. Tal requisito foi cumprido 

pelo presente estudo, uma vez que as taxas de decomposição encontradas na B. brizantha 

e na M. schottiana foram significativamente distintas entre si (Tabela 2), no entanto, 

nenhum efeito foi observado. Estes resultados concordam com os resultados obtidos por 

Bruder et al.  (2011), em que o balanço entre os efeitos positivos e negativos de uma 

espécie sob a outra resultou em um efeito nulo sob as taxas de decomposição. Ferreira et 

al. (2012) encontram os mesmos resultados ao avaliar a decomposição do material 

alóctone em rios situados regiões temperadas e tropicais, sugerindo que efeitos 

pronunciados na interação de espécies em rios são raros em curta escala temporal, 

concordando com os resultados obtidos no presente estudo. Além do balanço entre efeitos 

positivos e negativos dos diferentes resíduos foliares, outros dois mecanismos que podem 

justificar a falta da interação entre as espécies no processo de decomposição foram 

propostos por Gessner et al. (2010). O primeiro envolve o processo de transferência de 

nutrientes entre duas espécies vegetais realizada pela translocação de tais nutrientes pelas 
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hifas dos fungos que colonizam o resíduo. O segundo mecanismo sugere que os 

compostos mais decomponíveis podem ser lixiviados e carregados antes da assimilação 

microbiológica, eliminando possíveis efeitos quanto à capacidade de inibição ou a 

atratividade do resíduo, acarretando em um efeito menos pronunciado ou nulo entre a 

mistura (GESSNER et al., 2010). Sendo assim, devido ao efeito nulo entre as espécies 

encontradas no presente trabalho, a diferença entre as perdas de massa se mostram 

relacionadas apenas às características individuais de cada espécie.  

A M. schottiana, além de maiores teores de lignina em seu tecido, possui também 

maior teor de fibras, quando comparada a B. brizantha confirmando a característica 

recalcitrante da M. schottiana com relação à gramínea (C4) (TALBOT, 2012) (Tabela 2). 

A lignina, junto com as fibras, são conhecidas por conferirem dureza à folha, resultando 

em uma barreira física contra a ação de microorganismos decompositores impedindo-os 

de terem acesso aos nutrientes presentes no tecido vegetal (QUINN et al., 2000; LI et al., 

2009). Sendo assim, ao longo da decomposição, não foi encontrada diferença 

significativa entre o teor inicial e o final de lignina (p>0,05), levando-nos a crer que a 

decomposição deste composto é bem mais lenta do que a perda de massa total do resíduo, 

comprovando seu caráter recalcitrante (Figura 20).  Ao longo da decomposição houve um 

enriquecimento relativo de átomos de 
12

C em relação aos átomos de 
13

C, decrescendo os 

valores de δ
13

C de -13‰ no inicio do experimento a -17‰ ao final dele (Figura 18). De 

acordo com Benner et al., 1987, tal variação ocorre devido as diferentes proporções de 

compostos orgânicos e diferentes valores de δ
13

C desses compostos, bem como à 

preferência dos microorganismos por determinados compostos como fonte de carbono. 

Componentes recalcitrantes, como a lignina, são empobrecidos em 
13

C com relação ao 

tecido da planta (menores valores de δ
13

C), diferente dos compostos solúveis e polímeros, 

como os polissacarídeos (celulose e a hemicelulose), que são enriquecidos em 
13

C 

(maiores valores de δ
13

C) e primeiramente consumidos no processo de decomposição. 

Sendo assim, na medida em que os compostos enriquecidos são consumidos, o resíduo 

torna-se cada vez mais empobrecido em 
13

C, o que ocorreu provavelmente no resíduo da 

gramínea no presente estudo. No entanto, foi possível notar que este empobrecimento 

isotópico ocorreu apenas na B. brizantha, sendo que na M. schottiana os valores 

isotópicos de carbono permaneceram praticamente constantes ao longo da decomposição, 

nas duas campanhas. Uma possível explicação seria a influência da tirosina, importante 

precursor da lignina, para a formação de tal composto no tecido vegetal. Estudos mostram 

que a tirosina é um aminoácido empobrecido em 
13

C e pouco eficiente na síntese de 
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lignina em coníferas e angiospermas, como a M. schottiana, contribuindo assim, para a 

formação de um resíduo menos empobrecido isotopicamente quando comparado ao da 

gramínea (BENNER et al., 1987; MACKO et al., 1987). 

A lignina, além de conferir recalcitrância ao resíduo, pode ser responsável pelas 

diferenças nas dinâmicas de perda de nutrientes encontrada nas duas espécies, uma vez 

que pode interagir com outras moléculas e compostos (TALBOT, 2012). A M. 

Schottiana, por exemplo, apesar da maior concentração inicial de nitrogênio em seu 

tecido (>30 mg.g
-1

) (Tabela 2), fato que em teoria representaria maior quantidade de 

nitrogênio para assimilação biológica, tornando o resíduo mais atrativo a estes 

microorganismos, não teve perdas significativas deste nutriente no período de seca, sendo 

que no período de chuva, quando tal perda foi significativa, esta ocorreu apenas ao final 

da decomposição, levando a crer que o nitrogênio pode ter sido incorporado pela lignina 

presente no tecido dificultando e/ou retardando sua decomposição (Figura 15). Craine et 

al., 2007 sugere que a menor perda de nitrogênio em resíduos ricos neste nutriente se 

deve à reações de condensação que este sofre dentro do tecido, sendo que moléculas ricas 

em nitrogênio podem se ligar à lignina, presente na parede celular, levando a uma 

inibição em sua decomposição. Talbot & Tresender (2012) encontraram 

aproximadamente 50% do nitrogênio inicial das espécies associados a componentes 

estruturais da célula. Já B. Brizantha, cuja concentração de lignina em seu tecido foi 

menor, teve perda significativa no teor de nitrogênio (Figura 15), que ocorreu na primeira 

semana de decomposição (P<0,05), provavelmente por este nutriente encontrar-se em 

formas mais lábeis, não ligados à lignina, tornando-o disponível para a assimilação 

microbiana. Esta perda de nitrogênio no período inicial na B. brizantha, por sua vez, pode 

estar relacionada tanto a um processo biológico, onde há um alto investimento dos 

microorganismos na assimilação de N lábil para seu estabelecimento inicial na folha, que 

ocorre principalmente durante as primeiras 24h, quanto a um processo físico, devido à 

fácil lixiviação de compostos solúveis ricos neste nutriente (CLAPCOTT et al., 2003). Já 

no período conseguinte, apesar da variação encontrada deste nutriente, a assimilação de N 

proveniente da folha parece diminuir, uma vez que neste período há um incremento de N 

no resíduo da B. brizantha nos rios florestados, mostrando uma possível influência de 

uma fonte externa de N (PARTON et al., 2007; CHEEVER et al.,2013) (Figura 13).  

Observou-se um significativo enriquecimento de 
15

N (p<0,05) (aumento dos valores 

de δ
15

N), na medida que a decomposição avançou (Figura 19), principalmente na B. 
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brizantha, cujo enriquecimento foi significativo em todos os rios avaliados, tanto na 

estação chuvosa quanto na seca. Já na M. schottiana, esse enriquecimento foi menos 

acentuado sendo significativo apenas no rio de leito rochoso da área florestada, na estação 

chuvosa, e rio da pastagem, na estação seca. Um dos processos possíveis que explica esse 

enriquecimento é a perda preferencial de compostos empobrecidos em 
15

N, por meio da 

mineralização de compostos nitrogenados lábeis. Outro processo possível seria o 

enriquecimento em 
15

N devido a presença de fungos decompositores, que costumam 

apresentar valores de δ15
N maiores que o substrato devido (HOGBERG, 1997). 

Outro composto geralmente relacionado à lignina é a celulose. No entanto, ao 

contrário do que ocorre com a lignina, houve um decréscimo nos teores de celulose, que 

ocorrem de forma geral após 36 dias de composição (Figura 22.). Estas perdas foram 

mais acentuadas no detrito da B. brizantha, principalmente no rio de leito rochoso da área 

florestada no período de chuva, que apresentou perda superior a 10%. Este resultado é 

frequentemente relatado na literatura (SCHWEIZER, 1999; LORANGER et al., 2002; 

GOMA-TCHIMBAKALA; BERNHARD-REVERSAT, 2006) e são geralmente 

realizadas por fungos denominados Hifomicetos, abundantes em sistemas aquáticos. Estes 

fungos são capazes de produzir enzimas extracelulares que degradam constituintes 

químicos das folhas, como a celulose e a hemicelulose, compostos mais abundantes da 

parede celular, incorporando o carbono proveniente de tais compostos em sua biomassa. 

Sendo assim, tais fungos se mostram determinantes para a perda de massa do resíduo 

observada ao longo da decomposição, e principalmente para as perdas do conteúdo de 

celulose e carbono (BALDY et al., 1995; BRUDER et al., 2011; SALES et al., 2015). 

Alguns autores ainda relatam uma relação direta entre as concentrações de celulose nos 

tecido com a taxa de decomposição. Schweizer (1999), por exemplo, relata que a maior 

decomposição da gramínea utilizada em seu estudo com relação à espécie nativa pelo 

maior teor de celulose e menor de lignina em seu tecido, considerando a celulose uma 

fonte lábil de carbono. Sendo assim, a maior concentração de celulose na B. brizantha, 

pode explicar tanto a rápida decomposição desta espécie quanto suas maiores perdas de 

carbono, quando comparada à M. schottiana.  

Neste sentido, tanto os teores de celulose quanto os de lignina irão determinar a 

perda de carbono no resíduo. Uma vez que 50% do detrito é composto por carbono, tais 

perdas seguem o mesmo padrão encontrado na perda de massa do detrito, confirmando a 

importância de tais compostos no processo de decomposição. Portanto, a perda de 



79 

 

carbono foi mais acentuada na gramínea (B. brizantha), por conter menor teor de lignina 

e maior de celulose em seu tecido, com diferença significativa entre a concentração 

inicial e final de carbono (p<0,05). Na M. schottiana, por sua vez, esta perda foi menor e 

significativa apenas no período de chuva, sendo que na seca, com exceção do rio de 

pastagem, estes valores não foram diferentes (p>0,05) (Figura 14).  
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6. CONCLUSÃO 

 

O processo de decomposição é determinado tanto por fatores externos, do meio 

ambiente, quanto pelas características químico-físicas específicas de cada espécie vegetal, 

sendo que o entendimento da relação entre eles é de grande importância para a 

determinação da ciclagem de nutrientes no sistema, principalmente com relação aos 

microorganismos envolvidos no processo de decomposição. A temperatura, 

frequentemente relatada na literatura como principal parâmetro externo regulador da 

decomposição, não se mostrou determinante no presente trabalho, contrariando a hipótese 

de que a taxa de decomposição das espécies seriam maiores no rio de pastagem, devido à 

sua maior temperatura. Neste sentido, a maior taxa de decomposição ocorreu no rio de 

leito rochoso situado na área de floresta, cuja temperatura da água foi menor do que a do 

rio da pastagem. Sendo assim, outros fatores se mostraram atuantes na determinação da 

perda de massa do detrito vegetal, como as características do substrato, que pode 

influenciar a composição e atividade da biomassa decompositora, e a concentração de 

nitrato na água, que foi significativamente maior neste rio, tornando-se uma possível 

fonte de nitrogênio para os microorganismos aquáticos que demandam deste nutriente.  

Além dos fatores ambientais, as características do detrito também se mostraram 

determinantes no processo, sendo que a gramínea (B. brizantha), apesar de 

nutricionalmente pobre, com baixa concentração inicial de nitrogênio e alta razão C:N, 

foi a espécie que teve maior perda de massa nos três rios analisados, devido sua baixa 

concentração de lignina, composto mais recalcitrante encontrado no tecido vegetal. Este 

parâmetro contradiz a segunda hipótese inicialmente levantada, na qual era esperada 

menor taxa de decomposição para a referida espécie, com relação a planta C3 (M. 

schottiana). Neste caso, a lignina não influenciou apenas na velocidade de decomposição 

do resíduo, mas também na dinâmica de perdas dos demais nutrientes, uma vez que este 

composto pode interagir com demais constituintes celulares. Sendo assim, a interação 

entre quantidade de nutrientes e a forma na qual este estão disponíveis será determinante 

para definir a velocidade com que este resíduo será decomposto no meio ambiente. 

De maneira geral, as gramíneas são pouco estudadas como importante fonte 

alóctone de energia por ser considerada uma fonte pobre em nutrientes, tornando-a menos 

palatável aos organismos decompositores, tendo, portanto pouca influencia sob a 



82 

ciclagem de nutrientes em sistemas lóticos. Porém, de acordo com os resultados obtidos, a 

presença de gramínea pode modificar significativamente a ciclagem nestes ambientes, 

devido sua alta taxa de decomposição. Uma vez que grande parte de área florestada vem 

sendo desmatada para implementação de pastagem, esta pesquisa mostra-se de grande 

relevância em estudos ambientais que envolvem mudança de uso do solo e seu 

consequente impacto nos recursos hídricos. 
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