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E quando te perder 

Nossos filhos vão se perguntar 

Porque a gente levou tanto tempo para entender 

Que o seu dinheiro não é água 

Seu dinheiro não é ar 

E não tem outro planeta para comprar. 
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RESUMO 

 

As alterações no uso e cobertura do solo causadas pelas atividades antrópicas afetam os 

processos hidrológicos e a oferta de serviços ecossistêmicos hídricos. A relação entre florestas 

e qualidade da água é positiva, sendo reforçada pela legislação brasileira, especificamente pela 

Lei de Proteção da Vegetação Nativa (LPVN) (Lei no 12.651 de 2012). Essa lei estabelece 

mecanismos de controle, como as Áreas de Preservação Permanente (APP) e a Reserva Legal 

(RL), com o objetivo de conter o desmatamento. No entanto, as áreas estabelecidas pela LPVN 

não são suficientes para reter a poluição difusa e impedir a deterioração dos corpos hídricos. 

Nesse contexto, os Pagamentos por Serviços Ecossistêmicos (PSE), um instrumento de 

incentivo econômico, pode ser uma ferramenta alternativa na proteção dos recursos hídricos. 

Dessa forma, nosso objetivo principal foi compreender como os programas de PSE podem ser 

um instrumento para auxiliar na manutenção dos serviços ecossistêmicos hídricos em 

microbacias agrícolas. O estudo foi desenvolvido na bacia do rio Sarapuí, SP, utilizando 

imagens orbitais de 2019 do satélite Sentinel-2A, com resolução espacial de 10m, para 

diagnóstico do uso e cobertura do solo. Realizou-se coletas de água a cada 2 meses em 6 

microbacias durante o período de 2022 e comparamos os parâmetros de qualidade de água com 

coletas realizadas em 2013/14. Utilizamos testes estatísticos para identificarmos a relação entre 

usos e cobertura do solo com os parâmetros na escala da microbacia e das APPs e as mudanças 

nos usos e cobertura do solo. Comparamos a proteção de áreas prioritárias para conservação 

visando a manutenção dos recursos hídricos com as áreas legalmente protegidas pela LPVN. 

Além do cenário de proteção legal (APP de 30m), foi simulado um cenário de APP de 100m 

para comparar a proteção de áreas prioritárias pelo cenário legal e um cenário mais conservador. 

Por fim, utilizamos dados disponibilizados pelo projeto “Biota-Fapesp Código Florestal” para 

identificar o déficit de vegetação nativa nas propriedades rurais e também para caracterizar as 

propriedades de acordo com o tamanho. Identificamos que as microbacias passaram a sofrem 

impactos negativos na qualidade da água de todos os usos antrópicos (pastagem, agricultura e 

urbano) e que a cobertura florestal é a mais associada positivamente a qualidade da água. A 

maior parte da variação da qualidade da água foi explicada na escala da microbacia, o que 

reforça a importância da adoção de estratégias de conservação na bacia como um todo e não 

somente nas APPs.  Além disso, quase 70% das áreas mais prioritárias para PSE estão fora dos 

limites das APPs e há poucos déficits de RL e APPs o que demonstra que não há incentivos de 

conservação adicional por parte da LPVN. Uma APP de 100m ampliaria em 150% a proteção 

dessas áreas. Portanto, os PSE podem ser instrumentos para financiar a conservação e 



 
 

restauração florestal de áreas prioritárias, principalmente das que não estão incluídas na LPVN, 

para ampliar a adoção de boas práticas agrícolas e o saneamento básico para minimizar os 

impactos dos usos antrópicos na qualidade da água.   

 

Palavras-chave: Gestão de microbacias agrícolas; Instrumento de incentivo econômico; 

Qualidade de água; Áreas prioritárias para conservação. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 
 

ABSTRACT 

 

Changes in land use-land cover by human activities affect hydrological processes and the 

supply of water ecosystem services. Forests are positively associated with water quality and 

Brazilian legislation through the Native Vegetation Protection Law (NVPL) (Law no. 

12.651/2012) established command and control instruments, such as Permanent Preservation 

Areas (PPA) and Legal Reserve (LR) to avoid deforestation. However, the areas established by 

the NVPL are insufficient to avoid diffuse pollution and the deterioration of water bodies. In 

this context, Payments for Ecosystem Services (PES), an economic incentive instrument, can 

be an alternative tool for protecting water resources. Therefore, our main objective is to 

understand how PES programs can be an instrument to enhance the supply of water 

environmental services in agricultural watersheds. The study was developed in the Sarapuí river 

basin, SP, using 2019 orbital images from the Sentinel-2ª satellite, with a spatial resolution of 

10m, to identify soil use and cover. We carried out water collections every two months in 6 

watersheds during 2022 and compared the water quality parameters with collections in 2013/14. 

We use statistical tests to identify the relationship between land use and land cover with 

parameters at the scale of the watersheds and PPAs and changes in land use and land cover. We 

compared the protection of priority areas for conservation to maintain water resources with 

areas legally protected by the LPVN. In addition to the legal protection scenario (30m PPA), a 

100m PPA scenario was simulated to compare the protection of priority areas by the legal 

scenario and a more conservative scenario. Finally, we used data from the “Biota-Fapesp 

Florestal Code” project to identify the deficit of native vegetation on rural properties and to 

characterize properties according to size. We identified that all anthropogenic uses in 

watersheds negatively impact water quality (pasture, agriculture, and urban) and that forest 

cover is the most positively associated with water quality. Most of the variation in water quality 

was explained at the watershed scale, which emphasizes the importance of adopting 

conservation strategies in the watershed as a whole and not only in PPAs. Furthermore, almost 

70% of the highest priority areas for PES are outside the limits of PPAs, and there are few 

deficits in LR and PPAs, which demonstrates that there are no additional conservation 

incentives on the part of the NPVL. A 100m PPA would increase the protection of these areas 

by 150%. Therefore, PPAs can be an instrument to finance the conservation and forest 

restoration of priority areas, especially those not included in the LPVN, to expand the adoption 



 
 

of better agricultural practices and basic sanitation to minimize the impacts of anthropogenic 

uses on water quality.  

 

Keywords: Management of agricultural watershed; Economic incentive instrument; Water 

quality; Priority areas for conservation. 
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1 INTRODUÇÃO  

 

 A água é essencial para manter o equilíbrio ecológico e o desenvolvimento sustentável 

das atividades humanas (Liang et al., 2021). No entanto, atualmente, mais de 2,2 bilhões de 

pessoas no mundo não têm acesso seguro a esse recurso e mais que o dobro desse úmero carece 

de serviços de saneamentos adequados (UNESCO, 2023). De acordo com as projeções, até 

2030 a população mundial irá atingir 9,7 bilhões de pessoas e a demanda mundial pela água 

deve aumentar até 40% em função do crescimento populacional, do desenvolvimento 

econômico, das mudanças no padrão de consumo, entre outros fatores (UNESCO, 2018). Por 

outro lado, a maioria dos continentes passou por eventos de seca (Langenbrunner, 2021) e cerca 

de 40% dos corpos hídricos do mundo apresentaram baixa qualidade da água em 2020 (U.N. 

Water, 2021).  Devido a essa contradição entre oferta e demanda, o gerenciamento dos recursos 

hídricos é o desafio mais crucial do século 21 (UNESCO, 2018).  

As mudanças climáticas e as alterações no padrão de uso e cobertura do solo causadas 

pelas atividades antrópicas são fatores que afetam os processos hidrológicos e 

consequentemente a oferta de serviços ambientais hídricos, como abastecimento (quantidade 

de água) e purificação (qualidade) da água (Li et al. 2014; Olusola et al. 2018; Li et al., 2022a; 

Kuglerová et al., 2020; Twisa et al., 2020; Roticha et al, 2022).  

O desmatamento e a fragmentação da paisagem florestal provocam declínios na 

qualidade da água (Qiu et al., 2023) e estão negativamente relacionados com pH, potássio, 

acidez e temperatura (De Paula et al., 2018). Os tipos de usos e cobertura do solo também afetal 

a qualidade da água. A pecuária, por exemplo, normalmente leva a um aumento da temperatura 

da água, diminuição do oxigênio dissolvido (Mello et al., 2018) e aumento de sedimentos e 

coliformes devido ao pisoteio e dejetos do gado (Duffy et al., 2020). As terras agrícolas também 

degradam significativamente a qualidade hídrica (Qiu et al., 2023), pois podem aumentar a 

produção e escoamento de sedimentos e nutrientes (De Paula et al., 2018). As áreas urbanas e 

o aumento populacional estão positivamente relacionados com DBO (Demanda Bioquímica de 

Oxigênio) e Escherichia. coli e negativamente a oxigênio dissolvido, dentre outros impactos 

relacionados ao escoamento de contaminantes do meio urbano e de efluentes domésticos e 

industriais (Rimba et al., 2021). 

As florestas fornecem estabilidade e qualidade no abastecimento de água (Li et al., 

2020a; Murphy, 2020; Liu et al., 2021; Caldwell et al., 2023). Esses ecossistemas são 

reservatórios e filtros naturais, podendo armazenar e purificar a água por meio de suas 

interações com os processos hidrológicos (Qiu et al., 2023). Além disso, controlam a erosão do 
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solo e a sedimentação (Shi et al., 2017; Caldwell et al., 2023) e são armazenadoras de carbono 

podendo ajudar a mitigar problemas relacionados a escassez de água e ao aquecimento global 

(Ellison et al., 2017). No Brasil, no entanto, há evidências de intensificação agrícola em todos 

os biomas naturais do país, sendo o da bioma da Mata Atlântica, por exemplo, historicamente 

o que mais sofreu modificações em sua vegetação nativa (Caballero et al., 2023). Atualmente, 

as suas áreas primárias de cobertura vegetal foram ocupadas por pastagens (36%), mosaicos de 

usos agropastoris (26%), terras agrícolas (19%) e monoculturas de árvores (16%) (Rosa et al., 

2021). 

A fim de preservar a oferta dos serviços ecossistêmicos hídricos, estratégias como a 

conservação e restauração da vegetação nativa têm sido adotadas para gerir as bacias 

hidrográficas (Rigonato et al., 2023). Os instrumentos políticos de comando e controle são uma 

importante ferramenta para exigir que proprietários de terra adotem estratégias de conservação 

e restauração e, assim, gerir de forma mais sustentável suas propriedades (Phalan et al., 2016; 

Blundo-Canto et al., 2018; Freitas et al., 2018a). Esses instrumentos fixam normas, regras e 

procedimentos a fim de assegurar o cumprimento dos objetivos da política em questão e seu 

descumprimento acarreta a imposição de sanções de cunho penal e administrativo (Nusdeo, 

2006). 

No Brasil, a Lei de Proteção à Vegetação Nativa - LPVN (Brasil, 2012) estabelece 

instrumentos de comando e controle que determinam a proteção das zonas de mata ciliar de 

acordo com a largura do rio, a chamada Área de Preservação Permanente (APP). No entanto, a 

LPVN ainda não é efetivamente implementada e não tem sido efetiva para proteger e restaurar 

todas as áreas importantes hidrologicamente na bacia (Mello et al., 2018a; Guidotti et al., 2020). 

Há críticas por parte do setor agrícola no sentido de que o cumprimento integral da LPVN 

oferece poucos benefícios econômicos, além de que os custos de restauração que recaem nos 

proprietários podem ser elevados (Azevedo, et al. 2017). Por outro lado, as áreas de proteção 

definidas pela LPVN sozinhas não são suficientes para reter a poluição difusa, assim como 

impedir a sedimentação dos corpos hídricos e regular o ciclo da água (Mello et al., 2018a; 

Guidotti et al., 2020). A vegetação ciliar protegida pela LPVN ocupa somente uma fração 

mínima da bacia hidrográfica e, dessa forma, tem capacidade limitada para promover os 

serviços ecossistêmicos hídricos (Guidotti et al., 2020). Assim, a proteção de áreas de mata 

ciliar deve ser considerada como uma das muitas estratégias em um plano mais abrangente de 

gestão de bacias hidrográficas (Liu et al., 2017). 

Nesse contexto, os Pagamentos por Serviços Ecossistêmicos (PSE) têm sido apontados 

como uma ferramenta para adoção de práticas de conservação e como uma alternativa para 
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promover a proteção dos recursos hídricos e garantir o abastecimento público (Sone et al., 2019; 

Mattos et al., 2018; Ruggiero et al., 2019; Lopes et al., 2020; Rigonato et al., 2023). O PSE é 

um incentivo econômico que pode ser oferecido aos proprietários rurais com o objetivo de 

promover práticas sustentáveis, entre elas, a preservação da vegetação nativa, restauração 

florestal e a adoção de melhores práticas agrícolas como os sistemas agroflorestais e diminuição 

do uso de pesticidas e fertilizantes (Richards et al., 2015; Rigonato et al., 2023). 

Considerando que 53% dos remanescentes de vegetação nativa ocorrem em áreas 

privadas (Soares-Filho et al., 2014), esse incentivo torna-se ainda mais importante. No entanto, 

condicionar os pagamentos à capacidade dessas áreas de provir os serviços ambientais hídricos 

e de representar uma conservação adicional à qualidade da água ainda é um desafio (Salzman 

et al., 2018; Pynegar et al., 2018). Assim, a priorização de áreas para PSE voltado aos recursos 

hídricos é fundamental para maximizar a proteção e a geração de serviços ecossistêmicos 

hídricos e garantir o sucesso dos programas de restauração e conservação da vegetação nativa, 

além de permitir uma distribuição mais eficiente dos recursos financeiros (Crouzeilles et al., 

2020).  

Dessa forma, esse estudo teve como objetivo principal compreender como os programas 

de PSE podem ser um instrumento para auxiliar na manutenção dos serviços ecossistêmicos 

hídricos em microbacias agrícolas. Os objetivos específicos foram: 1) avaliar a influência das 

alterações do uso e cobertura do solo sobre a qualidade e quantidade de água em microbacias 

agrícolas; 2) avaliar a proteção de áreas prioritárias para manutenção de serviços ecossistêmicos 

hídricos pelas áreas legalmente protegidas da LPVN, comparando-se com cenário mais 

conservador; 3) comparar as áreas prioritárias com o déficit de APP e Reserva Legal das 

propriedades rurais para identificar áreas importantes para implementação de PSE; 4) propor a 

integração entre os instrumentos de comando e controle e de incentivo econômico como 

estratégias de gestão das bacias hidrográficas para potencializar a oferta dos serviços 

ecossistêmicos hídricos.   

 

2 REVISÃO DE LITERATURA  

 

2.1 INFLUÊNCIA DO USO E COBERTURA DO SOLO NA QUALIDADE E 

QUANTIDADE DE ÁGUA EM BACIAS HIDROGRÁFICAS  

 

 Os ecossistemas hídricos são influenciados pelas características físicas da bacia 

hidrográfica como elevação, declividade, geologia, padrões de precipitação (Bisson et al., 
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2007), mas também pelos usos antrópicos (Takeda et al., 2009). Estudos relatam diversos 

impactos na qualidade da água após mudanças no uso do solo, entre eles, interferência no 

processo de sedimentação, transporte de carbono, perdas de nutrientes e mudanças na acidez e 

temperatura (Shah et al., 2022). O aumento da cobertura florestal tem impactos positivos na 

qualidade de água em contrapartida, o desmatamento e as atividades agrícolas tendem a 

impactar negativamente os ecossistemas fluviais (Paula et al, 2018). 

 A vegetação florestal influencia os processos de escoamento e regula a entrada de 

sedimentos e nutrientes para os corpos hídricos. Os efeitos benéficos das florestas na qualidade 

de água ocorrem principalmente devido a proteção contra a erosão pelo dossel da floresta, além 

de que a serrapilheira e as raízes das árvores impedem a formação de fluxos que contribuiriam 

para o transporte de sedimentos e nutrientes para os rios (Lintern et al., 2018). 

Consequentemente, com a diminuição do escoamento de matéria orgânica, há menor consumo 

de oxigênio de microrganismos na água e assim, o oxigênio dissolvido também é afetado pela 

cobertura florestal (Ice et al., 2021). Além disso, os níveis de nutrientes do solo dentro de uma 

bacia hidrográfica podem diminuir devido à absorção de fósforo pela vegetação terrestre 

(Gorgoglione et al., 2020). 

 Um aumento de 3% na cobertura florestal, juntamente com práticas de conservação do 

solo, levou a uma diminuição de 0,9 – 3,5% e de 4,0 – 13,3% na perda de solo e na exportação 

de sedimentos, respectivamente na sub-bacia do Rio Jaguari, em Extrema, Minas Gerais (Saad 

et al., 2021). Assim, florestas contribuem para a prevenção de voçorocas, principalmente nas 

bacias hidrográficas com declives mais acentuados. O aumento da infiltração nessas regiões de 

maior altitude reduz a perda de solo nas regiões mais baixas. Dessa forma, evita-se que as áreas 

agrícolas sejam devastadas pela erosão hídrica (Pimentel, 2006).  

Por outro lado, a fragmentação da paisagem florestal aumenta significativamente os 

níveis de nitrogênio na água devido à combinação do solo erodido com fluxo terrestre (Berhe 

et al., 2018). O estado trófico dos rios foi intimamente relacionado com índices de fragmentação 

da paisagem de acordo com Yirigui et al. (2019). Mello et al. (2022) identificaram maior 

sedimentação em microbacias com maior efeito de borda e com menos fragmentos agregados, 

assim como Duarte et al. (2018) que observaram melhor oferta de serviços ecossistêmicos 

hídricos em áreas com maior agregação da paisagem. Ainda, a fragmentação da cobertura 

florestal está negativamente relacionada com pH, potássio, acidez e temperatura (De Paula et 

al., 2018). 

Em relação a proteção da mata ciliar, Taniwaki et al. (2017) compararam parâmetros de 

qualidade de água de microbacias agrícolas cuja mata ciliar das nascentes era degradada com 
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microbacias cuja mata ciliar das nascentes era conservada. As concentrações de nitrato foram 

oito vezes maiores nas microbacias com nascentes degradadas, além de apresentar maiores 

concentrações de carbono orgânico dissolvido e também maiores valores de condutividade 

elétrica da água. O desmatamento das matas ciliares também remove a sombra dos corpos 

hídricos que pode elevar a temperatura da água (Ice et al., 2021). Quanto mais estreita a mata 

ciliar, menor o controle da dinâmica da erosão do solo dentro das APPs e os tampões ciliares 

menores que 8 m podem atuar como fonte de sedimentos para os riachos. No entanto, a proteção 

da mata ciliar sozinha não é capaz de mitigar todos os efeitos negativos dentro de uma 

determinada microbacia agrícola, assim, é fundamental a adoção de boas práticas agrícolas 

(Guidotti et al., 2020). 

As terras agrícolas têm impacto negativo na qualidade da água (Mcgrane, 2016, Shah et 

al., 2022).  A agricultura é fonte primária de nutrientes numa bacia hidrográfica devido ao uso 

de fertilizantes, muitas vezes em quantidades que excedem a capacidade de retenção pelas 

florestas (Shah et al., 2022). Os processos próprios da agricultura, como cultivo, drenagem, 

além do uso de pesticidas, resultam em alterações físicas, químicas e biológicas nas águas a 

jusante o que pode impactar os ecossistemas aquáticos (Stoate et al., 2009). Outro fator de 

interferência da agricultura é a utilização de máquinas e construção de estradas que causam 

danos consideráveis no solo devido a compactação e podem aumentar o escoamento superficial 

(Zemke et al., 2019).  

Áreas convertidas de pasto para cana-de-açúcar apresentaram maiores concentrações de 

nitrato e de sólidos suspensos (Taniwaki et al., 2017).  A agricultura também foi responsável 

por maiores valores de sedimento e fósforo na água (Mello et al., 2018; Gorgoglione et al., 

2020). Para muitos países, a participação da agricultura na poluição total das águas superficiais 

por nitratos e fósforo é superior a 40% (OECD, 2008). 

A agricultura também é a maior responsável pela erosão do solo. As culturas arvenses e 

permanentes são mais susceptíveis a erosão do solo em comparação com áreas de pastagens. 

No entanto, em situações em que há falta de cobertura vegetal natural, culturas agrícolas e 

pastagens podem ajudar a reduzir a erosão (OECD, 20012). A eutrofização dos sistemas 

hídricos devido à agricultura pode se tornar significativa e generalizada, causando danos aos 

ecossistemas, a pesca comercial e aos benefícios recreativos e sociais associados a água. No 

entanto, a influência da agricultura na qualidade da água precisa ser colocada em perspectiva. 

Por exemplo, áreas rurais em que não há sistema de infraestrutura de tratamento de água, as 

preocupações podem ser mais significativas (OECD, 2012). 
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O impacto das atividades agrícolas na qualidade da água também depende  de alguns 

fatores, dentre os quais estão a extensão da área de cultivo na bacia hidrográfica; os regimes de 

chuva e tipo de irrigação praticada; o tipo de vegetação natural convertida para agricultura; o 

tipo de cultura agrícola cultivada;  o período do ano em que a cultura é plantada, manejada e 

colhida (anual ou perene); os tipos de práticas agrícolas; a erodibilidade do solo; o nível de 

proteção da mata ciliar e áreas frágeis da bacia hidrográfica (Brooks et al., 2012). Assim, os 

estudos sobre o impacto da agricultura na qualidade da água devem considerar diferentes 

aspectos, pois podem interferir de diferentes formas na qualidade da água. Destaca-se que a 

adoção de melhores práticas agrícolas e o cumprimento da legislação ambiental que protege as 

zonas sensíveis da bacia são essenciais para a proteção dos recursos hídricos e a minimização 

de impactos nas bacias agrícolas (Guidotti et al., 2020). 

No Brasil, o principal uso não natural do solo é a pastagem que ocupa 164,34 milhões 

de hectares ao longo de todos os biomas, sendo que 53% dessa área têm sinais de degradação 

(Mapbiomas, 2022). A necessidade de água e de espaço para as pastagens são fatores que 

afetam negativamente a qualidade dos recursos hídricos (Matovelle, 2021). A expansão das 

pastagens leva principalmente ao aumento de sais solúveis e concentração de coliformes fecais 

na água (Meneses et al., 2015), aumento da temperatura da água e à diminuição do oxigênio 

dissolvido (Mello et al., 2018a), aumento de matéria orgânica nos fluxos de água, especialmente 

nas estações chuvosas (Taniwaki et al., 2017) e diminui acentuadamente as vazões dos rios 

devido a reduzida capacidade de retenção do solo. Matovelle (2021) relacionou o aumento das 

pastagens com o aumento no consumo de água para irrigação. O uso diário médio de água para 

irrigação de pastagens era de 7,7 m3/s, comparado ao fornecimento para consumo humano, que 

era de 0,13 m3/s. De forma geral, as atividades pecuárias estão diretamente relacionadas com a 

diminuição da qualidade e quantidade da água, conforme analisado por Strauch et al. (2009). 

Contudo, os impactos das pastagens na qualidade da água dependem de diversos fatores, 

como a localização, tipo de manejo, tipo de gado e intensidade da atividade. Técnicas 

inadequadas de gestão levam a diminuição de recursos naturais, incluindo perda de qualidade 

e quantidade da água, compactação do solo e degradação dos ecossistemas (Walker; Salt, 2006). 

As pastagens intensivas em áreas declivosas e ciliares têm maior impacto na qualidade da água. 

Em áreas declivosas aumentam os processos erosivos e em áreas de mata ciliar há erosão nas 

margens dos rios, sedimentação e contaminação por coliformes fecais (Brooks et al., 2012). 

Pastagens em áreas íngremes também são mais significativas para a poluição por fosfato/fósforo 

(Lei et al., 2021). Dessa forma, o planejamento e o manejo correto das pastagens na bacia 
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hidrográfica, especialmente em áreas de mata ciliar, é fundamental para a conservação da 

qualidade da água nos corpos hídricos.  

A silvicultura é outro uso do solo que pode afetar a qualidade da água dos rios de uma 

bacia hidrográfica. O processo de reflorestamento tem impactos potencialmente negativos sobre 

a qualidade da água devido às perturbações ocasionadas pelo cultivo, drenagem e cercamento. 

O aumento na produção de sedimentos é o impacto mais significativo na qualidade da água 

devido às atividades de manejo florestal (Shah et al., 2022). A drenagem, em especial, 

influencia mudanças a longo prazo na cor da água e na quantidade de matéria orgânica carreada 

aos corpos hídricos. A perda de nutrientes pode ser significativa, mas essa perda parece ser mais 

afetada pelas condições locais, como condições meteorológicas, tipo de solo, técnicas de 

manejo e quantidade de resíduos florestais deixados no local (Shah et al., 2022).  Além disso, 

as atividades de manejo não são tão frequentes durante o ciclo florestal em comparação com as 

intensas atividades de uso do solo na agricultura tradicional, além de que a aplicação de 

nutrientes também é normalmente menor (May et al., 2009). Dessa forma, o efeito negativo do 

processo de reflorestamento não é significativo a longo prazo (Duffy et al., 2020). No Brasil, 

os estudos dos impactos da silvicultura na qualidade da água ainda são limitados, mas algumas 

investigações apontam que os impactos das florestas plantadas são menores quando 

comparados aos das culturas anuais (Rodrigues et al., 2019). 

Após as operações de colheita há perda de carbono orgânico, perturbação do solo, 

aumento na temperatura da água e aumento no nível do lençol freático devido a redução da 

evapotranspiração.  Os maiores aumentos na concentração de sedimentos exportados ocorrem 

no ano seguinte a colheita, embora alguns estudos relatam um período de 3 a 4 anos, ou mais 

(Shah et al., 2022).  Em geral, a silvicultura contribui relativamente pouco em termos de cargas 

de nutrientes para o ambiente, especialmente quando comparadas às contribuições de outros 

usos do solo, como a agricultura, além de que os impactos são, em sua maioria, de curta duração 

(Shah et al., 2022). Entretanto, há lacunas na melhor compreensão dessas associações devido à 

falta de dados sobre os impactos da colheita florestal (Duffy et al., 2020). 

A mineração é outro uso do solo que pode afetar a qualidade da água. A compreensão 

da relação da mineração e seu impacto na qualidade da água ganhou força no Brasil após o 

rompimento das barragens de Mariana e Brumadinho em Minas Gerais. O colapso das 

barragens alterou a forma dos rios devido ao volumoso material deslocado (Cionek et al., 2019; 

SANTOS et al., 2019). Constatou-se aumento nos níveis de turbidez, sedimentos (Rudorff et 

al., 2018), metais pesados e de outros elementos tóxicos. No Rio Doce, em Mariana, 

identificaram maior aporte de ferro, sílica, alumínio e metais traços como Cromo, Cádmio e 
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Chumbo (Gomes et al., 2017). Os níveis de chumbo e mercúrio na água do rio Paraopeba (um 

afluente do rio São Francisco afetado pelo rompimento da barragem de Brumadinho) eram 21 

vezes acima do nível aceitável (Cionek et al., 2019). 

Outra preocupação relacionada a mineradoras no Brasil é o fato de que a sua expansão 

ocorre principalmente em terras indígenas e em unidades de conservação. O garimpo aumentou 

495% dentro de terras indígenas apenas nos últimos 10 anos e 40% dessas áreas estão dentro 

de Unidades de Conservação. O bioma da Amazônia abrange 72% da área minerada. O ouro é 

o minério que mais ocupa áreas de exploração com 86%, seguida pela mineração industrial de 

ferro e alumínio, com 25% cada (Mapbiomas, 2022).  Más práticas de mineração revelam-se 

prejudiciais ao meio ambiente, causando impactos como a sedimentação de corpos hídricos, 

degradação da cobertura do solo, desmatamento, contaminação química com mercúrio, cianeto, 

ácido nítrico e zinco (Gafur et al., 2018) e ainda aumenta os índices mutagênicos que indicam 

a possibilidade de mutações na população que consome essas águas (Martín et al., 2020). 

Mesmo que as áreas de mineração sejam desativadas, elas ainda transportam metais e outros 

elementos tóxicos (Cruz et al., 2019).  

 Portanto, diferentes usos do solo têm impactos diversos na qualidade e quantidade da 

água e compreender essas relações são fundamentais para subsidiar alternativas de gestão do 

solo a fim de reduzir os impactos ambientais. Gerir as bacias hidrográficas para obter maiores 

vantagens sem acelerar a degradação ambiental é um caminho para o desenvolvimento 

sustentável.  

 

2.2 OS INSTRUMENTOS DE COMANDO E CONTROLE E DE INCENTIVO 

ECONÔMICO NA PROTEÇÃO DA ÁGUA DE BACIAS AGRÍCOLAS  

  

As matas ciliares assumiram reconhecimento mundial quanto à sua importância na 

proteção dos ecossistemas de água doce, pois desempenham um papel importante no controle 

dos impactos das atividades agrícolas e das fontes difusas de poluição nas bacias hidrográficas 

(Yuan et al., 2009). A cobertura vegetal adjacente aos cursos de água exerce uma forte 

influência na qualidade da água dos rios e ajuda a proteger o ecossistema das atividades 

antrópicas que ocorrem nas partes superiores da bacia hidrográfica (Li et al., 2018). Essas áreas 

fornecem múltiplos serviços, como hábitat para espécies aquáticas, biodiversidade do solo, 

filtragem de sedimentos, controle de enchentes, estabilidade dos rios e recarga de aquíferos 

(Fremier et al., 2013; Johnson et al., 2016; Nelson et al., 2018; Yuan et al., 2009).  
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No entanto, as matas ciliares estão entre os ecossistemas mais degradados do mundo 

(Nilsson, Berggren, 2000). Algumas das principais ameaças aos ecossistemas ribeirinhos 

incluem regimes hidrológicos alterados devido ao uso intensivo da água, desmatamento, 

conversão da cobertura vegetal para agricultura e outras atividades como pastagem, 

desenvolvimento urbano e infraestrutura e poluição (Tockner, Stanford, 2002; Naiman et al., 

2005). Além disso, a menor evapotranspiração das terras agrícolas resulta em maior quantidade 

de água atingindo as matas ciliares e os corpos hídricos (Neill et al., 2013) o que pode 

influenciar as condições de água subterrânea e a umidade do solo (Nagy et al., 201). Dessa 

forma, a proteção das matas ciliares para mitigar os efeitos da agricultura nos corpos hídricos é 

obrigatória em muitos países e as jurisdições estabeleceram formas de regulamentação que 

restringem as atividades de uso do solo nesses ambientes (Garrastazú et al., 2015).  

No Brasil, as preocupações com a proteção e conservação das florestas às margens dos 

cursos de rios e de outros corpos d’água são relativamente novas. O Código Florestal de 1934 

(Brasil, 1934) menciona pela primeira vez o termo “florestas protetoras” cuja função é: 

 

Art. 4º. Serão consideradas florestas protectoras as que, por sua localização, servirem 

conjuncta ou separadamente para qualquer dos fins seguintes:  

a) conservar o regimen das aguas; 

b) evitar a erosão das terras pela acção dos agentes naturaes; 

c) fixar dunas; 

 

Assim, as florestas protetoras proporcionam proteção a água dos rios e prevenção da 

erosão. A lei proibiu a utilização econômica de tais florestas e incluiu isenções de impostos 

fundiários como incentivo para a sua conservação pelos proprietários de terras privativas. O 

conceito de florestas protetoras evoluiu para o de Áreas de Preservação Permanente (APPs), 

que surgiu com o Código Floresta de 1965 (Brasil, 1965) e que foi reforçado na nova Lei de 

Proteção da Vegetação Nativa (LPVN – Lei no. 12.651) de 2012 (Brasil, 2012). Nesse contexto, 

são estabelecidos os instrumentos de comando e controle que fixam normas, regras, 

procedimentos e padrões a fim de assegurar o cumprimento dos objetivos da política em 

questão. O não cumprimento acarreta em sanções de cunho penal e administrativo (Lustosa; 

Young, 2002). Neste estudo, consideramos como instrumento de comando e controle as APPs 

hídricas e a Reserva Legal (RL) instituídas na LPVN.  

As APPs consistem em zonas tampão de largura variável ao longo de rios, em torno de 

nascentes, lagos, zonas úmidas, topo de montanha e encostas íngremes que devem ser 
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protegidas pelas autoridades, independentemente de serem ou não cobertas por vegetação 

nativa. A função ambiental das APPs inclui preservar os recursos hídricos, a paisagem, 

estabilidade geológica e a biodiversidade, além de facilitar o fluxo gênico da flora e da fauna, 

proteger o solo e garantir o bem-estar das populações humanas (Brasil, 2012). 

Quando as APPs estão associadas a cursos d’água (rios, córregos, nascentes, 

reservatórios naturais e artificiais), são denominadas APPs hídricas. A faixa de vegetação às 

margens dos cursos d’água variam de acordo com a largura dos mesmos (Figura 1). Segundo a 

legislação,  

 

Art. 4º Considera-se Área de Preservação Permanente, em zonas rurais ou urbanas, 

para os efeitos desta Lei: 

I - as faixas marginais de qualquer curso d’água natural, desde a borda da calha do 

leito regular, em largura mínima de: 

I - as faixas marginais de qualquer curso d’água natural perene e intermitente, 

excluídos os efêmeros, desde a borda da calha do leito regular, em largura mínima de: 

(Redação dada pela Lei nº 12.727, de 2012). 

a) 30 (trinta) metros, para os cursos d’água de menos de 10 (dez) metros de largura; 

b) 50 (cinquenta) metros, para os cursos d’água que tenham de 10 (dez) a 50 

(cinquenta) metros de largura; 

c) 100 (cem) metros, para os cursos d’água que tenham de 50 (cinquenta) a 200 

(duzentos) metros de largura; 

d) 200 (duzentos) metros, para os cursos d’água que tenham de 200 (duzentos) a 600 

(seiscentos) metros de largura; 

e) 500 (quinhentos) metros, para os cursos d’água que tenham largura superior a 600 

(seiscentos) metros; 

II - as áreas no entorno dos lagos e lagoas naturais, em faixa com largura mínima de: 

a) 100 (cem) metros, em zonas rurais, exceto para o corpo d’água com até 20 (vinte) 

hectares de superfície, cuja faixa marginal será de 50 (cinquenta) metros; 

b) 30 (trinta) metros, em zonas urbanas (Brasil, 2012).  
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FIGURA 1 -  Limites das Áreas de Preservação Permanente (APPs) hídricas de acordo com a 

largura do rio estabelecidos na Lei de Proteção da Vegetação Nativa, Brasil 2012. 

 

Fonte: Autoria própria. 

 

A RL compreende um porcentual de área com cobertura vegetal nativa que deve ser 

obrigatoriamente preservada. No caso da Mata Atlântica esse porcentual é de 20% da área do 

imóvel. A Cota de Reserva Ambiental (CRA) também foi estabelecida pela LPVN e possui uma 

abordagem mais voltada para incentivos econômicos e soluções de mercado. As CRA são 

títulos que representam uma área de cobertura de vegetação nativa em uma propriedade que 

pode ser utilizada para compensar o déficit de RL em outra propriedade. Cada cota corresponde 

a 1 hectare (ha) e pode ser ofertada por proprietários que tenham excesso de RL a proprietários 

com áreas de RL menores do que o mínimo exigido pela legislação (Brasil, 2012). O controle 

e integração dos dados dos imóveis rurais quanto as informações ambientais ligadas à situação 

das APPs, RL, florestas e remanescentes de vegetação nativa e áreas de uso restrito, ocorre por 

meio do Sistema Nacional de Cadastro Ambiental Rural (SICAR) que disponibiliza 

informações de natureza pública sobre a regularização ambiental dos imóveis rurais em 

território nacional, na Internet. Já o Cadastro Ambiental Rural (CAR) é registro público dos 

imóveis no sistema com os dados declaratórios fornecidos pelos próprios proprietários.  

A largura das áreas de proteção das matas ciliares é influenciada pela largura das zonas 

de proteção. Quanto maior a largura da zona tampão, maior é a proteção (Ou et al., 2016; Wang 

et al., 2020; Valera et al., 2019). Valera et al. (2019) constatou que uma maior vulnerabilidade 

ambiental ocorre num raio de 50m e que a zona tampão de 30 m proposta no Novo Código 
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Florestal dificilmente é capaz de proteger a qualidade da água. Assim, é evidente a necessidade 

de estratégias de amortecimento ribeirinho que resultem numa maior proteção ambiental. 

Dessa forma, a eficiência das matas ciliares em proteger os recursos hídricos é limitado, 

pois só ajuda a remediar problemas ambientais causados pela gestão inadequada do solo nas 

áreas adjacentes (Guidotti et al., 2020). Além dessa proteção limitada, outro fator preocupante 

em relação ao grau de proteção dos recursos hídricos pelas matas ciliares é que a legislação 

brasileira atual permite a continuidade de atividades agrossilvipastoris em APPs. O chamado 

uso consolidado foi incluído na legislação em 2012 e permite a continuidade dessas atividades 

em áreas cuja vegetação nativa foi convertida antes de 2008, desde que sejam adotadas 

melhores práticas de conservação do solo e da água e se uma estreita faixa de proteção com 

vegetação nativa for restaurada adjacentemente aos cursos d’água. A legislação porém não 

define o que seriam as melhores práticas de conservação, dificultando a implementação dessa 

exigência na prática. As atividades agrossilvipastoris em APPs acentuam os processos de erosão 

e de transporte, seguidos de assoreamento e eutrofização das águas dos rios (Valente et al., 

2015). A faixa a ser restaurada varia entre 5 a 50m, dependendo do tamanho do imóvel rural, 

tipo de corpo hídrico e tipo de vegetação. Os atuais requisitos de restauração (5m para 

propriedades com menos de 60 ha) são provavelmente inadequados para restaurar os serviços 

ecossistêmicos hídricos (Biggs et al., 2019).  

 O tamanho da propriedade (pequena, média e grande) é determinado por uma unidade 

chamada de “módulos fiscais” (MF). Um MF equivale a uma parcela de terra medida em hectare 

(ha) que seja o suficiente para sustentar uma família com renda de atividades agrícolas. O 

tamanho do MF varia de acordo com os municípios entre 5ha, no sul do país, até 110 ha ao 

norte. Propriedades pequenas legalmente possuem menos de 4 MF e a obrigação de restauração 

das APPs varia entre 5 e 15 metros. Essas mudanças legislativas reduziram a proteção geral das 

matas ciliares em 4,5 milhões de hectares que não precisam mais ser restaurados (Soares-Filho 

et al., 2014).  

 Apesar da importância das matas ciliares na proteção dos ecossistemas aquáticos, outros 

fatores afetam a qualidade da água e a eficiência da retenção de sedimentos. Aspectos biofísicos 

da bacia hidrográfica como o tipo de corpo hídrico (intermitente ou permanente), declividade, 

posição na paisagem, tamanho do corpo hídrico, além do tipo de vegetação que compõem a 

mata ciliar, o tamanho das partículas de sedimentos e usos do solo influenciam a funcionalidade 

de amortecimento e retenção de sedimento das matas ciliares (Yuan et al., 2009; Taniwaki et 

al., 2017; Valera et al., 2019). Dessa forma, os requisitos de restauração e conservação de APPs 

não são suficientes para proteger os rios da sedimentação. A implementação de melhores 
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práticas agrícolas deve ocorrer ao longo de toda a bacia hidrográfica para prevenir a origem dos 

problemas que impactam a qualidade da água (Guidotti et al., 2020). A regulamentação de 

mecanismos de incentivos econômicos pode ser uma alternativa para incentivar a adoção dessas 

práticas pelos proprietários rurais. Nesse contexto, o mecanismo de “Pagamento por Serviços 

Ecossistêmicos” vem sendo utilizado como mais uma ferramenta para auxiliar a conservação 

dos processos ecológicos (Ruggiero et al., 2019). 

Inicialmente, é importante definirmos o conceito de “Serviços Ecossistêmicos” (SEs). 

Um dos primeiros conceitos de SEs documentado na literatura foi de Daily (1997) que os define 

como “serviços prestados pelos ecossistemas naturais e as espécies que os compõem, na 

sustentação e preenchimento das condições de permanência da vida humana na Terra.” A 

Avaliação Ecossistêmica do Milênio (Millenium Ecosystem Assessment, MEA, 2005) apresenta 

definição semelhante – “benefícios que o ser humano obtém dos ecossistemas”. Nessa 

perspectiva, a Organização das Nações Unidas para Alimentação e Agricultura (FAO), em seu 

relatório State of Food and Agriculture (FAO, 2007), estabelece o termo “serviços ambientais” 

(SA) que são derivados dos SEs, cujo conceito é que “podem ser gerados como externalidades 

positivas de atividades humanas”, como por exemplo, impactos positivos que podem se originar 

da produção de alimentos, como a recarga de aquíferos e paisagens cênicas.   

Embora os SEs possam ser categorizados de diversas maneiras, a abordagem mais 

comum é a adotada pela MEA (2003) que os classificou em quatro grandes categorias:  1) 

serviços de provisão – relaciona-se a capacidade dos ecossistemas em fornecer produtos para 

manutenção das populações humanas, como alimento, água, energia, fibras e recursos 

genéticos; 2) serviços de regulação – que se originam dos processos ecológicos que ocorrem na 

biosfera terrestre, como regulação do clima, estoque de carbono, polinização e purificação da 

água; 3) serviços culturais – benefícios não-materiais derivados da capacidade dos ecossistemas 

em contribui para a manutenção do bem-estar psicológico do ser humano, como recreação e 

ecoturismo, espiritualidade e experiência estética; 4) serviços de suporte – caracterizados como 

serviços necessários para a produção de todos os demais serviços, como a ciclagem de 

nutrientes, produção primária e formação do solo (Figura 2). A biodiversidade, embora não seja 

classificada em nenhuma categoria, desempenha um papel abrangente na prestação de serviços 

ecossistêmicos, como por exemplo, relacionar-se a produção de alimentos, a manutenção dos 

recursos genéticos e ao valor estético de uma paisagem. Mudanças na biodiversidade tem 

implicações diretas na provisão de todos os serviços ecossistêmicos.  
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FIGURA 2 -  Categorias de classificação dos serviços ecossistêmicos. 

 

Fonte: Adaptado de MEA, 2003. 

 

 Wunder (2015) caracteriza o PSE como transações específicas de serviços 

ecossistêmicos realizadas voluntariamente por compradores e vendedores e enraizadas em 

princípios econômicos. Já Muradian et al. (2010) e Engel (2008) veem o PSE como um arranjo 

institucional, destacando a importância dos pagamentos de terceiros para neutralizar atividades 

que degradam o ambiente social. Ainda para Engel (2008), os PSE são incentivos econômicos 

fornecidos a indivíduos ou comunidades que gerenciam as suas terras ou recursos naturais de 

uma forma que gera resultados ambientais positivos. As teorias econômicas denominam de 

“externalidades” as atividades humanas que geram subprodutos não contabilizados por não 

terem precificação. Externalidades negativas são aquelas prejudiciais ao bem-estar humano ou 

ao meio ambiente. Nesse sentido, a associação entre a necessidade de atribuir-se 

responsabilidades pelas externalidades e a compreensão da importância da conservação dos 

serviços ecossistêmicos levou a formulações de estímulos à valoração e precificação dos bens 

e serviços ambientais (Derani, 2008).  

As formas de compensação podem assumir diversas formas, incluindo pagamentos 

diretos em dinheiro, incentivos fiscais ou transferências em espécie e são normalmente 

efetuados por beneficiários que valorizam os serviços ambientais prestados pelos gestores das 

terras. Na prática, os programas de PSE dão suporte financeiro aos proprietários de terras na 

promoção de práticas sustentáveis, incluindo a conservação da vegetação nativa existente, a 
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restauração florestal, a implementação de sistemas agroflorestais ou outras boas práticas de 

gestão (Richards et al., 2015; Kroeger et al., 2019; Rigonato et al., 2023).  

No Brasil, a Lei no. 14.119 de 2021 institui a “Política Nacional de Pagamento por 

Serviços Ambientais”. A LPVN já autorizava a instituição do PSA1 de forma abrangente em 

todo o território nacional como retribuição às atividades de conservação e melhoria dos 

ecossistemas que geram serviços ambientais. Após uma década de discussões a política de PSA 

foi sancionada. 

A Política Nacional de PSA estabelece as definições de “pagamento por serviços 

ambientais”, “pagador de serviços ambientais” e “provedor de serviços ambientais”: 

 

IV - pagamento por serviços ambientais: transação de natureza voluntária, mediante 

a qual um pagador de serviços ambientais transfere a um provedor desses serviços 

recursos financeiros ou outra forma de remuneração, nas condições acertadas, 

respeitadas as disposições legais e regulamentares pertinentes; 

 

V - pagador de serviços ambientais: poder público, organização da sociedade civil ou 

agente privado, pessoa física ou jurídica, de âmbito nacional ou internacional (...); 

 

VI - provedor de serviços ambientais: pessoa física ou jurídica, de direito público ou 

privado, ou grupo familiar ou comunitário que, preenchidos os critérios de 

elegibilidade, mantém, recupera ou melhora as condições ambientais dos 

ecossistemas. 

 

Dentre os objetivos da lei, destacam-se (Brasil, 2021): 

 

II - estimular a conservação dos ecossistemas, dos recursos hídricos, do solo, da 

biodiversidade, do patrimônio genético e do conhecimento tradicional associado; 

 

III - valorizar econômica, social e culturalmente os serviços ecossistêmicos; 

 

IV - evitar a perda de vegetação nativa, a fragmentação de habitats, a desertificação e 

outros processos de degradação dos ecossistemas nativos e fomentar a conservação 

sistêmica da paisagem; 

 

V - incentivar medidas para garantir a segurança hídrica em regiões submetidas a 

escassez de água para consumo humano e a processos de desertificação; 

 

VI - contribuir para a regulação do clima e a redução de emissões advindas de 

desmatamento e degradação florestal; 

                                                           
1 Neste trabalho, iremos adotar o termo “serviços ecossistêmicos” considerando, como sinônimo, o 

termo “serviços ambientais”. Também utilizaremos “Pagamento por Serviços Ecossistêmicos” ou 

“PSE” por tratar-se de uma designação de caráter científico adotado internacionalmente. O termo 

“Pagamentos por Serviços Ambientais” ou “PSA” será utilizado somente neste capítulo para referir-se 

a lei brasileira.  

 

 



16 

 

VII - reconhecer as iniciativas individuais ou coletivas que favoreçam a manutenção, 

a recuperação ou a melhoria dos serviços ecossistêmicos, por meio de retribuição 

monetária ou não monetária, prestação de serviços ou outra forma de recompensa, 

como o fornecimento de produtos ou equipamentos; (...) 

IX - estimular a pesquisa científica relativa à valoração dos serviços ecossistêmicos e 

ao desenvolvimento de metodologias de execução, de monitoramento, de verificação 

e de certificação de projetos de pagamento por serviços ambientais; (...) 

XI - estabelecer mecanismos de gestão de dados e informações necessários à 

implantação e ao monitoramento de ações para a plena execução dos serviços 

ambientais; (...) 

XIII - incentivar a criação de um mercado de serviços ambientais; 

XIV - fomentar o desenvolvimento sustentável. 

 

A lei de PSA é “de suma importância para o avanço do desenvolvimento sustentável do 

país, pois estabelece um diálogo em torno do tema serviços ambientais e permite um 

alinhamento entre os diversos setores, especialmente entre agricultura e meio ambiente” 

(Coelho et al., 2021, p. 410). A adesão ao instrumento tem crescimento constante pelos 

municípios e estados brasileiros e a aprovação da lei abre oportunidades e traz diretrizes para a 

expansão e o aperfeiçoamento dos programas de PSA no Brasil. Apesar dos significativos 

avanços, é fundamental ampliar o alcance das iniciativas em curso ou já concluídas, que muitas 

vezes foram implementados a nível local e com baixa repercussão (Coelho et al., 2021).  

Ainda faltam informações sobre como os pagamentos condicionam a oferta de serviços 

ecossistêmicos o que evidencia um longo caminho a percorrer para que os PSE possam 

contribuir efetivamente para o uso sustentável dos recursos naturais, especialmente nos países 

em desenvolvimento em que os recursos para a conservação são limitados. A implementação e 

desenvolvimento de programas de PSE envolve um processo complexo de gestão de bacias 

hidrográficas e requer o envolvimento de uma ampla gama de partes interessadas. É necessário 

um conjunto de pesquisas sobre fatores socioeconômicos, sociais e ambientais para auxiliar a 

tomada de decisões por parte dos gestores de bacias hidrográficas (Rigonato et al., 2023).  

 

2.3 AÇÕES PARA A CONSERVAÇÃO DOS RECURSOS HÍDRICOS EM PROGRAMAS 

DE PSE 

   

Os ecossistemas aquáticos (rios, lagos, águas subterrâneas, mares e águas costeiras) dão 

suporte a serviços ecossistêmicos cruciais, como a produção de alimentos, abastecimento de 

água e recreação. Os principais serviços ecossistêmicos hídricos estão relacionados ao ciclo 
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hidrológico nas bacias hidrográficas, como por exemplo, purificação da água, retenção da água 

e regulação climática. Os SEs hídricos devem ser considerados para o uso e gestão sustentável 

dos recursos hídricos (Grizetti et al., 2016).  

Os PSE que se concentram em serviços ecossistêmicos relacionados às bacias 

hidrográficas financiam a adoção de práticas pelos proprietários rurais que melhorem a 

qualidade da água. Os PSE hídricos tornaram-se especialmente difundidos globalmente 

(Salzman et al., 2018). Na Tabela 1 estão dispostas as principais ações adotadas pelos 

proprietários rurais para manter ou melhorar a qualidade da água, assim como as premissas de 

cada ação e os autores que as exploraram em seus trabalhos.  

 

TABELA 1 - Principais ações para pagamentos de serviços ecossistêmicos relacionados aos 

recursos hídricos, a premissa em que se baseiam e os respectivos autores que exploraram a 

estratégia em seus trabalhos. 

Ações Premissas Autores 

Evitar o 

desmatamento 

- Evita alterações na composição química da 

água ao longo do tempo; 

- Manutenção da dinâmica hídrica; 

- Zabala et al., 2017; 

- López-García; Manzo-Delgado; Alcántara-

Ayala, 2014. 

 

Promover a 

restauração 

ambiental 

-Melhora a qualidade da água, inclusive a 

água subterrânea; 

- Restaura serviços ecossistêmicos; 

- Diminui o escoamento de sedimentos para os 

corpos hídricos; 

- Aumento do estoque de carbono; 

- Aumenta a conectividade florestal; 

- Aumento da biodiversidade local; 

- Townsend et al., 2012;  

- Viani; Bracale; Taffarello, 2019; 

- Kim et al., 2018; 

- Lopes et al., 2019; 

-Pagiola; Platais; Sossai, 2019; 

- De Melo et al., 2016; 

- Simedo et al, 2020. 

 

Alterações de 

Práticas 

Agrícolas 

- Reduz as fontes poluidoras; 

- Diminui a lixiviação; 

- Reduz o uso de fertilizantes; 

- Diminui os gastos com tratamento da água 

para abastecimento público; 

- Zheng et al., 2013; 

- Garcia-Prats; Del Campo; Pulido-

Velazquez, 2016; 

- Kwayu; Sallu; Paavola, 2014; 

- Woodbury et al., 2018; 

- Benisiewicz et al., 2021; 

- Talberth et al., 2015; 

- Pynegar et al., 2018. 

Fonte: Rigonato et al., 2023. 

 

A conservação da cobertura florestal ou de outros tipos de vegetação nativa contribui 

para a produção de água e para a qualidade dos recursos hídricos, além de reduzir o efeito 

erosivo das chuvas, pois limita o transporte de sedimentos para os corpos hídricos. Mattos et al. 

(2018) afirmam, com base em seus estudos sobre a Mata Atlântica (Brasil) que uma área 

preservada de floresta tropical pode fornecer importantes serviços ecossistêmicos com 

condições operacionais e custos econômicos acessíveis. Num cenário florestal mais 

conservador, a água era bem oxigenada e apresentava baixa salinidade e baixa concentração de 
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sólidos suspensos totais. Esta descoberta provou a eficácia de uma floresta tropical montanhosa 

no fornecimento de proteção aos corpos de água e na prestação de importantes serviços 

ecossistêmicos. 

Pagiola et al. (2019) avaliaram um programa de PSE para preservação da vegetação 

nativa em uma microbacia hidrográfica. O PSE contribuiu para evitar o escoamento de 

sedimentos para os rios beneficiando os usuários de água a jusante com menores custos de 

tratamento de água e os proprietários de terras a montante com maiores receitas devido aos 

pagamentos. No México, um PSE para conservação da vegetação nativa com o objetivo de 

manter a qualidade do abastecimento de água foi responsável por evitar alterações na 

composição química da água ao longo de 30 anos (Zabala et al., 2017). 

Em relação a restauração de vegetação nativa, Kim et al. (2018), a partir de simulações 

de cenários, previram que um aumento de 7% de floresta primária e de 56% de aumento da 

floresta total em 30 anos, aumentaria o estoque de carbono e fornecimento de serviços 

ecossistêmicos, como a regulação da água, produtos agroflorestais e produtos florestais não 

madeireiros para as comunidades (Kim et al., 2018). No sul do Brasil, um projeto de PSE na 

bacia hidrográfica do rio Camboriú que aumentou a cobertura florestal resultou na redução dos 

custos de tratamento de água, mostrando viabilidade econômica a longo prazo (Kroeger et al., 

2018). 

No Brasil, o programa “Conservador das Águas” é baseado na restauração florestal com 

foco na produção de água. O programa já foi responsável pela restauração de 3.000 ha de Mata 

Atlântica em Extrema, Minas Gerais, Brasil (Richards et al., 2015). A restauração florestal 

nessa região além de melhorar o abastecimento de água também aumentou a estrutura e a 

conectividade funcional entre as manchas florestais da paisagem. Um aumento da 

conectividade florestal também foi relatado por Fiorini et al. (2020) mesmo com apenas 1,5% 

de aumento na cobertura florestal em 7 anos. Esses benefícios representam um grande potencial 

para incorporar metas de conservação da biodiversidade em programas de PSE relacionados à 

água.  

Em Minas Gerais, Brasil, um programa de PSE destinado à recuperação florestal teve 

uma contribuição limitada para a qualidade da água devido a fontes poluentes como resíduos 

agrícolas e esgoto doméstico. É recomendado que os esquemas de PSE também considerem o 

controle de fontes pontuais de poluição para cumprir sua finalidade (Figueiredo et al., 2021). 

Assim, destaca-se que os esquemas de PSE são complexos e o seu financiamento apenas não 

garante o sucesso dos projetos de restauração florestal (Viani et al., 2019). Além disso, os PSE 
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de conservação e restauração da vegetação nativa devem ser concomitante com as melhores 

práticas agrícolas.  

A poluição difusa proveniente de áreas agrícolas é uma das principais causas da 

degradação da qualidade da água e, portanto, as mudanças nas práticas agrícolas por parte dos 

proprietários de terras são outra estratégia importante para contribuir com a qualidade da água 

(Mello et al., 2020). Branca et al. (2011) afirmam que os programas de PSE ajudam a incentivar 

a adoção de melhores práticas agrícolas que sejam menos agressivas ao meio ambiente porque 

reduzem a erosão do solo e a degradação geral da terra, melhorando assim a qualidade da água 

a jusante e evitando o agravamento futuro das condições.  

Os programas de PSE baseados na adoção de melhores práticas agrícolas contribuem 

para a redução da lixiviação e do uso de fertilizantes, o que melhora a quantidade e a qualidade 

da água (Zheng et al., 2013; Talberth et al., 2015). Por exemplo, Liang et al. (2018) afirmam 

que a conversão da cultura do arroz em milho diminui 47% o consumo de água. A substituição 

das culturas de milho por switchgrass, uma gramínea perene, na Baía de Chesapeake, EUA, 

reduziu a carga de nitrogênio em 18 kg/ha/ano, atingindo 31% da meta (Woodbury et al., 2018).  

Townsend et al. (2012) propuseram, com base em seus estudos na Austrália, que a 

conversão de mais de 70% das áreas de pastagens em silvicultura resultaria na melhoria da 

qualidade da água, o que a devolveria aos padrões de potabilidade. Sun et al. (2013) concluíram 

que a conversão de culturas em florestas e pastagens tem uma melhor capacidade de 

conservação da água porque reduz o escoamento de sedimentos para os corpos d'água e diminui 

a erosão do solo. Na bacia hidrográfica do rio Pipiripau, no centro do Brasil, foi demonstrado 

que os terraços e as microbarragens reduzem consideravelmente a exportação de sedimentos 

para os corpos hídricos (Strauch et al., 2009). 

Práticas sustentáveis de gestão do solo, como agrossilvicultura, reflorestamento em 

áreas ambientalmente frágeis e terraços podem melhorar a qualidade e a quantidade de água 

para os usuários a jusante (Kwayu; Sallu; Paavola, 2014). Intervenções na silvicultura, como a 

preferência dos proprietários por florestas de pinheiros da espécie Pinus halepensis Mill na 

Bacia do Mediterrâneo, Espanha, poderiam produzir um aumento importante na recarga das 

águas subterrâneas, beneficiando tanto os utilizadores como os proprietários florestais, 

ultrapassando claramente os custos operacionais (Garcia-Prats; Del Campo; Pulido-Velazquez, 

2016). Uma avaliação do custo de oportunidade é essencial para a tomada de decisão dos 

proprietários de terras para mudar suas práticas agrícolas. A concepção de processos e a 

implementação de esquemas de PSE, bem como a relação gestor-usuário são cruciais para 
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envolver com sucesso os agricultores em programas para alcançar melhores níveis de 

desempenho ambiental (Zanella; Schleyer; Speelman, 2014). 

 

2.4 ÁREAS PRIORITÁRIAS PARA CONSERVAÇÃO DOS RECURSOS HÍDRICOS NO 

PLANEJAMENTO DE IMPLEMENTAÇÃO DE PSE 

 

 A implementação de programas de PSE no mundo inteiro tem um crescimento constante 

e somam-se mais de 550 transações ativas até o ano de 2018 com investimentos anuais em torno 

de $36 a 42 bilhões de dólares até o ano de 2018. O PSE é um instrumento de política ambiental 

recente, com diferentes práticas a nível local, regional e nacional e a falta de avaliação contínua 

e sistemática dos resultados dos programas é um fator de incerteza quanto a sua eficácia como 

instrumento de conservação. Há escassez de dados em termos de prestação de serviços (uma 

medida biofísica), eficiência (uma medida econômica) e de melhoria do bem-estar social (como 

a redução da pobreza, igualdade de gênero ou garantia de direitos de propriedade) (Salzman et 

al., 2018).   

 Os PSE implementados em bacias hidrográficas são os mais maduros em termos de 

valor de transação e distribuição geográfica, somando um investimento de $24,7 bilhões de 

dólares distribuídos em 387 programas (Salzman et al., 2018), no entanto, os estudos que 

avaliam o impacto desses investimentos na qualidade de água são ainda mais escassos.  

 O foco de muitos programas é no aumento ou manutenção da qualidade da água potável 

para abastecimento urbano (Martin-Ortega et al., 2013; Grima et al., 2016; Calvet-Mir et al., 

2015). Como muitos centros urbanos carecem de tratamento adequado, a qualidade da água 

potável é influenciada pelo uso do solo e gestão da bacia hidrográfica. O programa “Watershed” 

implementado em 2003 na região andina da Bolívia, financia ações que excluem a pecuária das 

matas ciliares. Apesar das evidências de que essa exclusão nas matas ciliares tem um impacto 

positivo na qualidade da água, a ação não teve impacto na escala da paisagem. Provavelmente 

houve uma baixa porcentagem de terras inscritas no programa, além de que as terras inscritas 

pertenciam a uma bacia hidrográfica diferente e, assim, não poderia influenciar a qualidade da 

água que abastecia as torneiras. Conclui-se que a intervenção não foi direcionada para áreas 

críticas que influenciavam a qualidade da água para o abastecimento comunitário. Portanto, os 

programas de PSE podem não condicionar os pagamentos à capacidade daquela área em ofertar 

serviços ecossistêmicos hídricos (Pynegar et al., 2018). 

 É evidente, assim, o desafio dos programas de PSE em identificar áreas que são mais 

importantes para a prestação de serviços ambientais e, dessa forma, garantir que os fundos 
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sejam gastos de forma mais eficiente. Diversos estudos têm como foco a definição de áreas 

prioritárias para recebimento de PSE (Tabela 2). Li et al. (2020) consideraram critérios 

socioeconômicos e biofísicos no reservatório de Pequim, China. Contudo, os critérios biofísicos 

foram apontados como de maior importância. O critério apontado como mais relevante estava 

relacionado com a conservação da bacia hidrográfica (por exemplo, uso do solo, quantidade de 

água, capacidade de conservação da água). Para Mokondoko et al. (2018) a heterogeneidade 

espacial dos serviços ecossistêmicos deve ser considerada quando se visa o PSE. Os critérios 

definidos que mais influenciaram a prestação de serviços ecossistêmicos hídricos em seus 

estudos foram a cobertura florestal, seguida pelo armazenamento de carbono e pela retenção do 

solo (Mokondoko et al., 2018). Segundo Valente et al. (2021), as áreas de alta prioridade para 

recebimento de PSE por meio de restauração florestal foram pastagens e terras agrícolas, 

mesmo em uma bacia hidrográfica predominantemente coberta por floresta, áreas próximas a 

rios e em áreas íngremes da bacia hidrográfica, com solos com alto potencial erosivo.  

 

TABELA 2 - Critérios para definição de áreas prioritárias para pagamentos por serviços 

ecossistêmicos relacionados a recursos hídricos, suas premissas e respectivos autores. 

 

Critérios Premissas Autores 

Áreas marginais de terras 

agrícolas com alta 

probabilidade de regeneração 

natural 

- Menores custos de implementação; 

- Maior aceitação pelos proprietários. 
- Viani et al., 2019. 

Áreas íngremes  

- O desmatamento dessas áreas aumenta 

o escoamento de sedimentos que pode 

afetar a qualidade da água; 

- Proporciona estabilidade ao solo 

reduzindo o risco de deslizamentos. 

 

- Jones et al., 2017; 

- Saad et al., 2018; 

- Valente et al., 2021. 

 

Áreas com alta cobertura 

florestal 

- Aumenta a purificação de água; 

- Diminui à erosão do solo; 

- Melhora a qualidade da água. 

-Mokondoko et al., 2016 

- Mokondoko et al., 2018; 

- Li et al., 2020. 

Matas ciliares e áreas 

próximas a rios e nascentes 

- Promove a conservação da 

biodiversidade; 

- Grande capacidade de armazenamento 

de água. 

- Aumenta a purificação de água; 

 

- Lei et al., 2011; 

- Fremier et al., 2013; 

- Johnson et al., 2016;  

- Valente et al., 2021. 

Socioeconômicos - Redução da desigualdade social. 

- Willaarts et al., 2012; 

- Asbjornsen et al., 2015; 

- Asbjornsen et al., 2017. 
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Fonte: Rigonato et al., 2023. 

 

Mokondoko et al. (2016) encontram uma relação positiva entre a cobertura florestal e 

qualidade das águas superficiais medida pela concentração de E. Coli, especialmente nas áreas 

de mata ciliar (100 metros de largura), o que representa um importante elo entre os serviços 

hidrológicos e a saúde pública. Portanto, a preservação da cobertura vegetal nas áreas de mata 

ciliar representa um benefício importante a ser considerado na implementação de PSE.  

Johnson et al. (2016) e Lei et al. (201) identificaram que essas áreas possuem grande 

capacidade de armazenamento de água e o seu valor econômico é maior em comparação com 

áreas agrícolas produtivas e de baixa produtividade. Notavelmente, as áreas de mata ciliar 

fornecem um conjunto de importantes serviços ecossistêmicos hídricos e também promovem a 

conservação da biodiversidade em múltiplas escalas, incluindo proteção de habitat e 

conectividade funcional (Fremier et al., 2013). A conservação de áreas de mata ciliar foi o 

critério mais importante para Valente et al. (2021) apresentando 34,80% de importância em seu 

modelo metodológico. Assim, as áreas de mata ciliar deveriam ser incluídas nos esforços para 

identificar zonas prioritárias nas quais a conservação ou restauração da cobertura florestal 

maximizaria a prestação de serviços relacionados aos recursos hídricos (Mokondoko et al., 

2016). 

Os resultados da restauração vegetal de áreas de mata ciliar foram comparados com a 

restauração de áreas íngremes por Saad et al. (2018). A restauração de 25% (percentual 

conquistado pelas ações implementadas por esquemas de PSE) de áreas de mata ciliar reduziu 

78% a exportação de sedimentos enquanto em áreas íngremes, 27%. Por outro lado, a 

restauração das áreas mais íngremes promoveu a maior redução na perda de solo (21%) em 

contraste com a restauração das áreas de mata ciliar que apresentou uma taxa de 16%. Essa 

incompatibilidade entre redução da exportação de sedimentos e a perda de solo é devido ao fato 

de que a floresta não só reduz a perda de solo localmente, como também retém sedimentos que 

chegam das áreas mais a montante da bacia.  Assim, a restauração de áreas de mata ciliar 

melhora a qualidade da água e diminui o risco de assoreamento. A restauração de áreas 

íngremes proporciona estabilidade ao solo reduzindo o risco de deslizamentos e mantendo a 

produtividade agrícola. Portanto, a proteção das áreas de mata ciliar e íngremes são estratégias 

complementares na proteção da qualidade da água na sua origem (Saad et al., 2018).  

Solo com alto potencial de 

erosão 

- Aumenta o escoamento de sedimentos 

que pode afetar a qualidade da água. 

- Saad et al., 2018; 

- Jones et al., 2017; 

- Valente et al., 2021. 
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Quanto à priorização de áreas, Watanabe e Ortega (2011) sugeriram ainda que os 

programas devem concentrar-se em questões relacionadas à recarga de aquíferos, lixiviação e 

escoamento de carbono e nitrogênio, uma vez que esses processos são altamente afetados por 

mudanças no uso do solo. A expansão agrícola e urbana aumenta o escoamento e reduz a 

infiltração, o que tem consequências graves para o bem-estar humano, ao diminuir o fluxo das 

águas subterrâneas e retardar a recarga dos aquíferos. 

  Além dos critérios biofísicos, os critérios socioeconômicos também são considerados 

na priorização de áreas para recebimento de PSE. Asbjornsen et al. (2015) em sua revisão citam 

os principais critérios socioeconômicos utilizados pelos pesquisadores: 1) Conhecimento e 

participação (quanto os usuários sabem sobre o programa de PSE); 2) Demanda e acesso à água; 

3) Práticas e Gestão Territorial; 4) Saúde Humana (prevalência de doenças relacionadas com a 

água); 5) Dados demográficos; 6) Meios de subsistência (dependência da agricultura para a 

sobrevivência familiar); 7) Conflitos sociais; 8) Pobreza; 9) Trabalho (percentual de famílias 

que não trabalham com agricultura e que trabalham com agricultura); 10) Equidade e Justiça 

(refere-se à distribuição dos custos e benefícios do programa). No entanto, Mokondoko et al. 

(2018) sugerem que a inclusão de critérios socioeconômicos em programas de pagamentos pode 

resultar na diminuição da influência dos fatores biofísicos, que tendem a se afastar dos objetivos 

ecológicos e acarretar uma possível perda de eficácia do programa. 

 A definição de áreas prioritárias para conservação deve focar áreas com potencial para 

a produção de serviços ecossistêmicos (Crossman; Byran, 2009). A incorporação da escala, do 

contexto social e dos processos ecossistêmicos é essencial para o planejamento e 

implementação mais eficazes de programas de gestão das bacias hidrográficas (Fremier et al., 

2013).  

 

3 MATERIAL E MÉTODOS 

 

3.1 ÁREA DE ESTUDO 

 

 A área de estudo foi a bacia do rio Sarapuí (Figura 3), sendo realizadas avaliações 

especificas em seis microbacias que estão em seus limites. A bacia do rio Sarapuí possui uma 

área de aproximadamente 155,000 ha e pertence a bacia do rio Sorocaba e Médio Tietê, 

localizada no sudeste do estado de São Paulo, Brasil. Essa mesma bacia foi foco do projeto 

financiado pela FAPESP (2018/21612-8) que definiu áreas prioritárias para conservação e 

recebimento de PSE visando a manutenção dos recursos hídricos. No desenvolvimento do 



24 

 

projeto, intitulado “Projeto Sarapuí”, foi produzido uma base de dados cartográficos em 

ambientes dos Sistemas de Informação Geográfica (SIG) que também foi utilizada nesse estudo. 

 

FIGURA 3 -Uso e cobertura do solo da bacia do rio Sarapuí em São Paulo, Brasil. 

 

Fonte: Adaptado do Projeto Sarapuí (2022). 

 

 O rio Sarapuí, com extensão aproximada de 160km, abastece 4 cidades e a bacia abrange 

10 municípios da região, sendo eles, Piedade, Pilar do Sul, Salto de Pirapora, Votorantim, 

Alambari, Araçoiaba da Serra, Capela do Alto, Itapetininga, Tatuí e Sarapuí. Originalmente, a 

região pertence ao bioma da Mata Atlântica, com predominância de floresta Ombrófila Densa 

(Oliveira-Filho; Fontes, 2000). O tamanho do módulo fiscal das propriedades variaram entre 

12 a 22ha. 

Atualmente, restam 27% da cobertura vegetal original que estão dispersas em 

fragmentos ao longo da bacia. As pastagens (áreas cobertas por gramíneas de uso indefinido ou 

utilizadas pela pecuária) cobrem 31,03% da área. A agricultura ocupa 22,78% e inclui os 

cultivos anuais, horticultura, grãos e o cultivo comercial de frutas, como as frutas cítricas, caqui, 

entre outras. Áreas reflorestadas, que incluem plantações comerciais de espécies de eucalipto e 

pinus, são 13,5% da bacia. Os demais usos incluem áreas urbanas (4,05%), corpos hídricos 

(0,6%) e outros (mineração e estrada) (Projeto Sarapuí, 2022) (Tabela 3). 



25 

 

As microbacias serão referenciadas como M1, M2, M3, M4, M5 e M6. As seis 

microbacias, estão na porção sul da bacia e, apesar de serem todas agrícolas, possuem diferentes 

porcentagens de cobertura florestal (Figura 3). As microbacias são de rios de terceira ordem, 

com formato, tipo de solo e declividade semelhantes e área de 380 a 600ha. No entanto, as 

microbacias M1, M2 e M5 possuem mais de 51% de cobertura florestal e as demais 40% de 

cobertura florestal ou menos. 

 

3.2 USO E COBERTURA DO SOLO  

 

Foram utilizadas imagens orbitais de 2019 obtidas pelo sensor MSI (Multispectral 

Imager) do satélite Sentinel-2A, com resolução espacial de 10 m para a identificação do uso e 

cobertura do solo da área de estudo. O método adotado foi a classificação supervisionada com 

algoritmo de máxima verossimilhança (MAXVER) de acordo com o método de Harris e 

Stöcker (1998). Posteriormente, realizou-se ajustes e correções manuais por digitalização em 

tela, considerando as classes de uso citadas na Tabela 3. Após a digitalização em tela, as classes 

de uso a foram verificadas em campo em 2020 a partir de uma malha amostral de 456 pontos 

aleatórios proporcionais às áreas de cada classe de uso. A rede hidrográfica também foi definida 

por meio de digitalização em tela a partir das cartas topográficas do ICG (Instituto Geográfico 

e Cartográfico, 1978 - 2006) com escala de 1:10.000. 

A acurácia do mapa foi determinada por meio de matrizes de confusão e do índice 

Kappa, assim como sugerido por Cohen (1960). O mapa de uso e cobertura do solo apresentou 

uma acurácia global de 85,3% (Projeto Sarapuí, 2022).  

 

TABELA 3 – Tipos de classes de uso e cobertura do solo da bacia do rio Sarapuí, descrição 

de cada uma e imagem correspondente. 

Tipo de uso e 

cobertura do solo 
Descrição Área exemplo (recortada da imagem) 

Floresta Nativa 
Áreas ocupadas por floresta Ombrófila 

Densa. 
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Pastagem 

Áreas com ocupação de gado ou 

abandonadas em estágios iniciais de 

sucessão da vegetação natural. 

 

Urbano 

Áreas ocupadas com construções, bairros 

rurais, solos desnudos próximos a áreas 

urbanas e outros tipos de ocupação do 

solo onde existe a predominância de 

construções. 

 

Agricultura 

Culturas agrícolas temporárias (cultivo 

de plantas de curta ou média duração) e 

permanente (áreas ocupadas com 

plantios de culturas perenes) 

 

Reflorestamento 
Áreas ocupadas com plantios de 

Eucalyptus sp ou Pinus sp. 

 

Corpos hídricos Formados por rios, lagos e reservatórios. 

 

 

 

3.3 QUALIDADE DA ÁGUA 

 

Foram coletadas amostras de água e analisados os parâmetros de quantidade e qualidade 

nos 6 pontos de coletas nas diferentes microbacias destacadas na Figura 3, durante o ano de 

2022. As coletas foram realizadas com intervalo de 2 meses sendo a primeira coleta realizada 

no dia 16 de fevereiro de 2022 e a última 14 de dezembro de 2022.  

Os parâmetros foram definidos com base nos estudos de Mello et al. (2018a) e Mello et 

al. (2018b0, os quais conduziram 24 coletas com intervalos quinzenais entre 15/10/2013 e 
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18/10/2014 nos mesmos pontos. Foram selecionados os parâmetros que melhor se adequavam 

ao padrão de uso e cobertura do solo analisado por Mello et al. (2018a) para serem coletados 

neste estudo. Portanto, os parâmetros escolhidos para coleta foram condutividade, oxigênio 

dissolvido (OD), temperatura, pH, sólidos suspensos totais (SST), sólidos suspensos orgânicos 

(SSO), sólidos suspensos inorgânicos (SSI), fósforo total (P) e vazão. O período de 2013/2014 

será chamado de período 1 e o de 2022 será chamado de período 2. 

Os parâmetros físico-químicos - condutividade, OD, temperatura e pH - foram coletados 

com a sonda multiparamétrica AK88 nos próprios locais de coleta. Em cada ponto foram 

coletados 2 frascos de água com um volume de 500 ml e destinados para posterior análise. Os 

parâmetros analisados em laboratório foram os SST, SSI, SSO e P. Os SSO, SSI e ST foram 

analisados em duplicata utilizando-se o método gravimétrico previsto em Apha (2005) e o P, 

também em duplicata, por meio de determinação espectrofotométrica (Apha, 2005). 

Além dos parâmetros de qualidade da água, foram coletados os valores de vazão em 

todas as coletas e profundidade média. Para o cálculo da vazão, foi obtida a medida da largura 

do rio com o auxílio da trena e o tempo de percurso de uma esfera de plástico em 3 subseções. 

Posteriormente realizou-se a média dos tempos segundo método de Santos et. al (2001).  

A partir do cálculo da área de cada subseção multiplicado pela velocidade é obtida a 

vazão parcial. A vazão total foi obtida pela soma das vazões parciais. Também foram utilizados 

dados de precipitação diária e mensal da estação pluviométrica da represa de Itupararanga 

durante ambos os períodos.  

 

3.3.1 Análises Estatísticas 

 

As variáveis foram verificadas quanto à normalidade por meio do teste de Shapiro-Wilk 

e transformadas, quando necessário, em escala logarítmica. Utilizou-se a análise multivariada 

de variância (ANOVA) com teste de Hotelling-Lawley, que é o equivalente multivariado do 

teste t, para avaliar as diferenças no padrão de uso e cobertura do solo nos períodos 1 e 2. As 

variáveis dependentes foram as classes de uso e cobertura do solo e a independente foi o período 

(2013/2014 e 2022). Elaborou-se gráficos de barra com a proporção dos usos em cada 

microbacia e nas APPs de cada microbacia para visualizar as mudanças de uso e cobertura entre 

os períodos.   

Aplicou-se uma métrica de distância, a distância de Manhattan, para compreender as 

diferenças nos padrões de uso e cobertura do solo entre as microbacias, em ambos períodos, 

por meio do pacote vegan do software estatístico R-Core Team. A distância de Manhattan é 
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formulada como sendo a soma das diferenças de seus componentes correspondentes (Shahid et 

al., 2009), é calculado pela Eq.1. 

 

Sendo: d é a distância entre duas bacias hidrográficas (j e k) e o x é o valor do percentual de 

cada classe de uso e cobertura do solo para cada microbacia.  

Calculou-se a média, o desvio padrão e o coeficiente de variação para as variáveis de 

qualidade da água, para ambos períodos de estudo, de forma a obter o padrão das variáveis em 

cada microbacia e a variação dos dados. Para auxiliar na interpretação e comparação dos dados, 

gráficos do tipo boxplot com a média dos parâmetros de qualidade da água de cada período 

também foram gerados. 

Aplicou-se novamente a MANOVA para identificar se os parâmetros de qualidade de 

água responderam de forma diferentes as estações chuvosas (Outubro – Março) e secas (Abril 

- Setembro) e, também, para determinar se ocorreram diferenças significativas nos parâmetros 

de qualidade de água entre os dois períodos de coleta. Quando a MANOVA mostrou diferença 

significativa (p<0,05), utilizou-se a ANOVA para avaliar individualmente como cada variável 

respondeu a cada situação. Considerou-se como variáveis dependentes os parâmetros de 

qualidade da água e as variáveis independentes a estação (seca e chuvosa) e o período (2013/14 

e 2022) para cada MANOVA.  

A correlação de Pearson foi aplicada para determinar a covariância entre os parâmetros 

de qualidade da água e outra correlação para identificar a intensidade e direção da relação entre 

as classes de uso e os parâmetros de qualidade da água, tanto nas APPs quanto na escala da 

microbacia. Realizou-se uma regressão linear simples para avaliar a relação entre as variáveis 

de qualidade e vazão (fluxo) de água. 

Para identificar a relação entre qualidade de água e os usos e cobertura do solo nas 

escalas de APP e microbacia, avaliou-se a utilização do modelo linear misto e regressão linear 

múltipla. Prosseguiu-se as análises com o modelo de efeito misto, pois ele permite a 

identificação dos efeitos aleatórios e efeitos fixos (Zuur et al., 2009).  

Para esse modelo, os parâmetros de qualidade de água foram utilizados como variáveis 

dependentes (respostas) e as classes de uso do solo e vazão foram utilizadas como variáveis 

independentes (preditoras). A temperatura foi utilizada como covariável, pois exerce influência 

no resposta de alguns parâmetros de qualidade. Os preditores de efeito aleatório foram o fator 

microbacia e o fator data da coleta. Os modelos iniciais foram elaborados com todos os 
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preditores para cada parâmetro de qualidade de água. Em seguida, eles foram retirados 

gradualmente para melhor ajuste do modelo e identificação das classes de uso mais 

significativas para cada parâmetro. 

Na definição final do modelo utilizou-se os critérios nomeados de valores dos 

indicadores AIC (Critério de informação de Akaike) (Akaike, 1973) e o BIC (Critério 

Bayesiano de Schwaarz). Quanto menor os valores de AIC e BIC, melhor o ajuste do modelo e 

2) preditores que apresentaram nível de significância de 0,05 (p≤0.05). Para mostrar a qualidade 

de ajuste dos modelos finais foi calculado R2 desenvolvido por Xu (2003) para modelos mistos. 

Todas as análises estatísticas foram conduzidas no programa R-Core Team e para os modelos 

mistos utilizou-se o pacote lme4. 

 

3.4 INTEGRAÇÃO DE INSTRUMENTOS DE COMANDO E CONTROLE E DE 

INCENTIVO ECONÔMICO NA PROTEÇÃO DA QUALIDADE DA ÁGUA 

 

3.4.1 Lei de Proteção da Vegetação Nativa 

 

Os instrumentos de comando e controle são aqueles que regulam, por meio de normas, 

procedimentos e posterior fiscalização, os agentes poluidores do meio ambiente (Oliveira, 

2016a). Neste estudo, consideramos como instrumentos de comando e controle as APPs 

hídricas e a RL previstas na LPVN. 

Para avaliar o cumprimento da LPVN quanto à preservação da vegetação nativa nas 

APPs hídricas, foram delimitadas, em ambientes do Sistema de Informação Geográfica (SIG), 

faixas entorno da rede hidrográfica da bacia.  

As faixas foram geradas de acordo com as distâncias definidas pela legislação (artigo 

4o), sendo elas 30 m nos cursos d’água com até 10 metros de largura e 50 metros para nascentes 

e rios com 10 a 50 metros de largura. Para essa primeira análise não foram consideradas áreas 

consolidadas dos artigos 61A e 61B da LPVN.  

A lei considera uso consolidado, quando não há obrigatoriedade de recomposição 

vegetal, áreas de propriedades rurais com ocupação antrópica preexistente a 22 de julho de 

2008. O uso e cobertura do solo nas APPs foi extraído por meio da sobreposição dos limites 

das APPs e do mapa de uso cobertura do solo da bacia hidrográfica. Essa caracterização foi 

importante para avaliarmos o cumprimento da legislação, uma vez que as APPs hídricas devem 

estar cobertas por vegetação nativa, salvo exceções previstas em lei. 
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Situações em que os proprietários não cumprem a legislação quanto a proteção da 

vegetação nativa em APPs hídricas e em RL geram déficits de APPs e de RL. Os déficits podem 

ocorrer devido ao desmatamento e expansão das atividades agrícolas nessas áreas. Os déficits 

de APPs hídricas e RL foram obtidos pelo projeto “Biota-Fapesp Código Florestal” a partir de 

dados disponíveis no Sistema de Cadastro Ambiental Rural - SICAR-SP de dezembro de 2019 

(Mello et al., 2022a). Para identificar os déficits por propriedade rural, os limites das mesmas 

foram extraídos de um modelo fundiário que tratou as geometrias e sobreposições entre 

propriedades e outras camadas de terras privadas e propriedades públicas (Freitas et al., 2018a; 

Freitas et al., 2018b; Sparovek et al. al., 2019; Tavares et al., 2021).  

O modelo fundiário foi sobreposto com informações de uso do solo da Fundação 

Brasileira para o Desenvolvimento Sustentável (FBDS), combinadas com outras informações 

de uso do solo, produzindo um mapa de resolução de 5m. Também foram utilizadas APPs da 

FBDS para avaliar a vegetação nativa dentro e fora das APPs hídricas. O déficit estimado de 

vegetação nativa nas propriedades foi calculado com base nos artigos 4, 12, 15, 61-A, 67 e 68 

da LPVN (Brasil, 2012; Tavares et al., 2021). Com os dados disponíveis, também foi possível 

caracterizar a área da bacia quanto ao tamanho das propriedades rurais a fim de investigar a 

relevância do tamanho das propriedades na retenção da vegetação nativa remanescente. 

 

3.4.2 Pagamentos Por Serviços Ecossistêmicos 

 

Em relação aos instrumentos de incentivo econômico, foram considerados os 

pagamentos por serviços ecossistêmicos previstos na Lei de PSA (Lei no. 14.119) (Brasil, 

2021). Considerando os objetivos de preservação dos SEs hídricos estabelecidos na lei de PSA, 

foram identificadas áreas prioritárias para conservação florestal visando a manutenção dos 

recursos hídricos. As áreas prioritárias foram geradas pelo projeto Sarapuí por meio de 

Avaliação Multicriterial (AMC). 

Inicialmente, foram definidos os critérios e respectivos pesos fatoriais por meio da 

Técnica Participativa (TP), aplicada tanto presencial quanto remotamente. Foram selecionados 

especialistas relacionados com a área de interesse do projeto, tendo-lhes sido enviado um 

conjunto de critérios pré-selecionados a partir de uma literatura consolidada. Ao final da 

aplicação da TP obteve-se o conjunto de critérios e pesos fatoriais (pf). 

Os pesos fatoriais (pf) refletem a importância de cada critério, conforme definido por 

especialistas no contexto do Processo Hierárquico Analítico (AHP), que se baseia em uma 

escala com notas variando de zero a nove pontos, enquanto que os pesos de ordenação (po) 
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estão associados aos critérios que controlam o nível de influência no processo de tomada de 

decisão.  

Neste estudo o po foi definido com base na avaliação da influência dos respectivos 

critérios. Assim, os critérios mais importantes na definição das áreas prioritárias para 

conservação florestal foram, em ordem de importância: 1) Proximidades à floresta nativa (pf – 

0,2588); 2) Proximidade às nascentes (pf = 0,2262); 3) Vulnerabilidade do solo (pf = 0,1933); 

4) Índice topográfico de umidade (TWI) (pf = 0,1689); 5) Índice pluviométrico (IP) (pf = 

0,0647); 6) Distância a distúrbios (como estradas, centros urbanos e pequenas construções) (pf 

= 0,0581) (Projeto Sarapuí, 2022). 

Além disso, foram avaliadas as áreas de excedente de vegetação nativa dentro das 

propriedades rurais como áreas potenciais para PSE. Para tanto, foram utilizados dados de CRA 

potenciais. As CRAs foram obtidas a partir do projeto “Biota-Fapesp Código Florestal”. As 

CRAs representam áreas de vegetação nativa em propriedades rurais que excedem os limites 

mínimos de RL exigidos pela LPVN. Elas podem ser negociadas para compensar déficits de 

RL em outras propriedades rurais. A quantificação de CRAs na bacia é importante para 

avaliarmos possíveis excedentes de vegetação nativa que não estão protegidos pelos 

instrumentos de comando e controle. 

 

3.4.3 Análise entre as Políticas de Comando e Controle e de Incentivo Econômico 

 

Para avaliar o suporte que os programas de PSE podem oferecer e complementar à 

LPVN na proteção dos serviços ecossistêmicos hídricos, as áreas legalmente protegidas foram 

sobrepostas às áreas prioritárias para implementação de PSE. 

 Os tipos de uso e cobertura do solo nas áreas prioritárias foram inicialmente 

identificados através da sobreposição dos planos de informação em um ambiente SIG. Esse 

procedimento também foi realizado para as áreas protegidas pela LPVN. 

A sobreposição das áreas prioritárias nos limites das APPs estabelecidos pela LPVN as 

tornariam menos suscetíveis ao desmatamento e para avaliar a abrangência da sua proteção 

legal, quantificou-se as áreas prioritárias dentro e fora das APPs por meio da sobreposição de 

ambos planos de informação. Para avaliar a efetividade da área protegida legalmente, 

simulamos um cenário mais conservador com uma faixa de preservação de 100 metros. A 

medida de 100m para APP hídrica é defendida por alguns autores (Metzger, 2010; Ou et al., 
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2016; Wang et al., 2020), pois tem maior efeito positivo na qualidade da água dos corpos 

hídricos e na biodiversidade em comparação com metragens menores.  

Por fim, os planos de informação das áreas prioritárias e das propriedades rurais 

(considerando déficits de APP e RL) foram sobrepostos e extraíram-se informações sobre os 

domínios privados dessas áreas e se as mesmas possuem déficits de vegetação nativa, podendo 

ser áreas foco para priorização da implementação de PSE. 

Na Figura 4 estão esquematizados os planos que foram sobrepostos e os respectivos 

dados obtidos. A base de dados e a fonte de obtenção de cada plano de informação estão 

resumidos na Tabela 4. 

 

FIGURA 4 - Esquema das sobreposições dos planos de informação e os respectivos dados 

obtidos. 
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TABELA 4 - Base de dados e a respectiva fonte de cada plano de informação utilizado na 

avaliação da integração dos instrumentos de Comando e Controle e de Incentivo Econômico 

na proteção da qualidade da água da bacia do rio Sarapuí. 

Plano de Informação Fonte 

Rede hidrográfica. Cartas topográficas do IGC 1:10.000, IGC, 1978 a 

2006. 

Uso e cobertura do solo Imagens de satélite Sentinel 2A com resolução 

especial de 10m. Utilizou-se a classificação 

supervisionada orientada ao objeto (OBIA) e a 

classificação supervisionada com algoritmo de 

máxima verossimilhança (MAXVER) 

APPs hídricas Delimitadas a partir da geração de faixas entorno da 

rede hidrográficas de acordo com a LPVN. 

Déficits de RL, APPs  Projeto Biota-Fapesp “Código Florestal” 

Tamanho das propriedades rurais na bacia do rio 

Sarapuí. 

Projeto Biota-Fapesp “Código Florestal” 

Áreas prioritárias para conservação dos recursos 

hídricos. 

Projeto Sarapuí, 2022. Geradas a partir de Análise 

Multicriterial  + Técnica Participatória.  

 

4 RESULTADOS E DISCUSSÕES 

 

4.1 ALTERAÇÕES NO USO E COBERTURA DO SOLO 

 

As microbacias (referenciadas por M) sofreram alterações significativas no uso e 

cobertura do solo entre os períodos analisados (2013/2014 e 2022) como apontada pela 

MANOVA (F = 15.915; p = <0,001). A ANOVA apontou as classes de reflorestamento, urbano 

e água como as que mais variaram nos períodos analisados (p≤0,001), assim como a pastagem 

(p≤0,05).  

As alterações nas áreas de floresta e agricultura não foram significativas 

estatisticamente. Na média geral das microbacias, a floresta aumentou somente 1,3% e houve 

supressão da vegetação nas M1, M4 e M5 de 9%, 0,53% e 1,5% respectivamente. Silva (2023) 

identificou que nos períodos de 2012 a 2020 o bioma da Mata Atlântica apresentou a menor 

taxa de desmatamento entre os demais biomas (0,5% - 0,19 milhões de ha), dessa forma, as 

microbacias seguem padrão semelhante, com baixas taxas de desmatamento e até recomposição 

florestal em algumas microbacias.  

O reflorestamento teve um aumento de 55%, enquanto as áreas de pastagens 

aumentaram aproximadamente 34,5% (Figura 5). Foi observado que as áreas de pastagens 

aumentaram em todas as microbacias, com exceção da M1, onde diminuíram em 26%. Além 

disso, as áreas de corpos hídricos diminuíram em 38,6%, conforme representado na Figura 5. 

Germano (2022) identificou que nos últimos trinta anos 22% da área total da bacia do rio 

Sarapuí sofreu, em algum momento, mudanças em seu uso e cobertura do solo.  
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FIGURA 5 - Uso e cobertura do solo das microbacias em 2014 e 2022, respectivamente. 

 

 

 

As Áreas de Preservação Permanente (APPs) também sofreram alterações no uso e 

cobertura de solo. As florestas tiveram uma redução de 2,14% e a agricultura de 28%. Já as 

áreas de pastagens aumentaram 98% (Figura 6).  Em 2014, as M1 e M2 apresentaram menores 

proporções de agricultura (entre 6 a 8%), no entanto, em 2022, as M2 e M6 apresentaram os 

menores valores, sendo que na M1 houve aumento de 73% de agricultura (de 7,66% para 

13,3%). As áreas de pastagens aumentaram em todas as APP. A M5, que é mais conservada, 

passou de 0,57% para 7,96%. Outros aumentos consideráveis foram na M6 (de 19,36% para 

35,7%) e na M4 (de 3,25% para 13,56%). A floresta sofreu supressão na maioria das bacias 

com variações entre 4,7% a 9% e a M3 e a M6 tiveram aumento de 13,74% e 10,38%, 

respectivamente. Na média geral, houve supressão de 2,14%. 

 

FIGURA 6 - Uso e cobertura do solo das APPs das microbacias em 2014 e 2022, 

respectivamente. 
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As alterações ocorridas na Lei de Proteção da Vegetação Nativa (LPVN) de 2012 

desestimulou a restauração florestal tanto nas APPs, como na bacia como um todo. Na bacia, 

onde a maioria das propriedades é de agricultura familiar, com menos de 4 módulos fiscais, não 

há necessidade de recuperar a reserva legal. Anteriormente, todas as propriedades, 

independentemente do tamanho, eram obrigadas a fazer isso se tivessem déficit, conforme a 

legislação anterior. Além disso, a atual legislação permite a inclusão das APPs regulares e em 

recuperação de uma propriedade no cômputo da RL (isso só era permitido pelo código florestal 

de 1965 em casos especiais), o que também reduziu as obrigações de restauração e conservação 

da cobertura vegetal nas bacias hidrográficas. 

Os requisitos de restauração da LPVN para APPs foram reduzidos para 5m em 

propriedades com menos de 60ha que tiveram supressão da vegetação antes de 2008. Uma 

largura de 5 metros para a restauração da mata ciliar não é suficiente para garantir a 

revitalização plena dos serviços ecossistêmicos hídricos (Bracalion et al., 2016). Isso é 

particularmente relevante considerando que as revisões da Lei de Proteção da Vegetação Nativa 

(LPVN) em 2012 resultaram em uma redução significativa de 46% na área necessária para a 

restauração no Brasil, conforme destacado por Biggs et al. (2019). 

A partir de 2012 a LPVN também autorizou o desenvolvimento de atividades 

agrossilvipastoris nas APPs, o que era proibido pela versão anterior da legislação. Dessa forma, 

os usos antrópicos nas APPs foram perpetuados. Ainda que a LPVN condicione o uso agrícola 

das APPs a melhores práticas de conservação de solo e dos cursos d’água, não há fiscalização 

dessa condicionante (Bracalion et al., 2016). Assim, não há incentivos para a promoção da 

restauração e da conservação florestal.  

As modificações ocorridas ao longo do tempo nos usos e cobertura do solo na bacia do 

rio Sarapuí resultaram em um agrupamento diferente das microbacias nos dois períodos 

estudados. A distância de Manhattan indicou que em 2014 a microbacia 5, a mais florestada, é 

a microbacia mais distante de acordo com o padrão de uso e cobertura do solo, seguida pela 

M4, que tem maior proporção de agricultura. As M1 e M2 apresentaram padrão de uso e 

cobertura do solo semelhante e foram agrupadas bem próximas, ambas foram classificadas 

como florestadas e com predomínio secundário de agricultura. As M3 e M6 também 

apresentaram curta distância entre elas. Essas microbacias possuem proporções semelhantes de 

floresta, agricultura e pastagem, mas diferem quanto ao percentual de área urbana. Em 2014, é 

possível identificar dois agrupamentos maiores, as bacias florestadas (1, 2 e 5), com mais de 

56% de cobertura vegetal, e não florestadas (3, 4 e 6) com menos de 37% (Figura 6 e Tabela 

5).  
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No entanto, em 2022 houve alterações no agrupamento das microbacias. Segundo 

resultados da distância de Manhanttan, a M5, apesar de ainda apresentar maiores proporções de 

floresta e a maior distância das demais, está mais próxima da M2, provavelmente devido ao 

aumento considerável de pastagem (de 3,34 para 7,4%). A M1 também passou a ser mais 

próxima da M2, que é uma bacia com predomínio de floresta e em seguida de agricultura. A 

M1 perdeu aproximadamente 9% de floresta nativa, o que foi suficiente para torná-la mais 

próxima das microbacias com predomínio de uso antrópico (M3, M4 e M6). As M3 e M6 

mantiveram a proximidade do período de 2014, no entanto as M1 e M4 passaram a apresentar 

maior semelhança entre si.  

Nesse cenário, a microbacia classificada como florestada em 2014 (a M1) foi agrupada 

com uma bacia classificada como não florestada, padrão que não ocorreu em 2014 (Figura 8 e 

Tabela 6). A floresta nativa da M1 reduziu de 56,8% em 2014 para 51,8% em 2022 e as 

proporções de pastagens passaram a ser semelhantes entre as M1 e M4 (em torno de 8%), 

principalmente devido à expansão desse uso na M4. Portanto, as mudanças nos padrões de uso 

e cobertura do solo nas microbacias influenciaram as diferenças nas distâncias e agrupamentos 

nos períodos considerados. 

Ewane (2020) afirmou que a manutenção de uma cobertura vegetal superior a 70% e 

combinada com sistema agrícola de pousio é uma estratégia eficaz de proteção da qualidade 

hídrica. Dessa forma, é fundamental, no mínimo, garantir as áreas de cobertura vegetal nas M3, 

M4 e M6 e incentivar melhores práticas agrícolas. 
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TABELA 5 - Distância de Manhattan entre 

as microbacias considerando o uso e 

cobertura do solo. 

 

 

 

Micros M1 M2 M3 M4 M5 

M2 10,58       

M3 59,72  64,78    

M4 60,42  63,44   70,78     

M5 41,94  36,80 101,58 80,98     

M6 56,32  63,38   23,16 61,66   94,02   

FIGURA 7 - Agrupamento das microbacias no 

período de 2013/2014 de acordo com a distância 

de Manhattan. 

 

TABELA 6 - Distância de Manhattan entre 

as microbacias considerando o uso e 

cobertura do solo. 

 

 
 

Micros M1 M2 M3 M4 M5 

M2 33,46     

M3 61,09  57,67    

M4 38,40  69,78 66,67   

M5 49,30  32,78 89,41 80,36  

M6 80,88  63,98 31,71 78,88 86,66 

FIGURA 8 - Agrupamento das microbacias no 

período de 2022 de acordo com a distância de 

Manhattan. 

 

4.2 QUALIDADE DA ÁGUA 

 

A média total de SST, SSI, SSO, pH e temperatura foram maiores em 2022, já P e OD 

foram maiores em 2014 (Tabela 7 e Figura 9).  Em 2014 a M4 apresentou os maiores valores 

dos principais parâmetros relacionados a poluição da água (SST, SSI, SSO e P).  

No ano de 2022, observou-se que a M6 registrou os maiores valores de sólidos, enquanto 

que a microbacia M3 registrou os maiores valores de P. Isso sugere uma variação significativa 

nos níveis de poluentes entre as diferentes áreas de estudo.  
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Na média geral das microbacias, percebe-se uma tendência de aumento na quantidade 

de sólidos em todas as microbacias, ao passo que houve uma diminuição de fósforo. (Tabela 7 

e Figura 9).  

Os dados revelam que em 2014 a M4, caracterizada por uma extensa área de agricultura, 

registrou a maior média de fósforo, com 88 µg/L. No entanto, em 2022, a microbacia M3 

apresentou a maior média, atingindo 61 µg/L. Ambas as microbacias são dominadas por 

atividades antrópicas, o que sugere uma possível relação entre essas atividades e os níveis de 

fósforo observados. 

É importante destacar que os picos de fósforo registrados em ambos os períodos 

excederam os valores estabelecidos pela resolução CONAMA 357/05, que classifica os corpos 

hídricos. Segundo essa resolução, os rios de classe I, adequados para abastecimento humano, 

recreação e irrigação de hortaliças, não devem ultrapassar 100 µg/L de fósforo. Embora os picos 

tenham sido observados em todas as microbacias em 2014, em 2022 foram registrados nas M3, 

M5 e M6. No entanto, a frequência menor de picos em 2022 pode ser atribuída à menor 

quantidade de coletas realizadas, bem como à diminuição das áreas agrícolas. 

As altas concentrações de fósforo nas águas das microbacias estão possivelmente 

relacionadas às atividades agrícolas. Por outro lado, as microbacias 5 e 2, que possuem maior 

proporção de cobertura vegetal, apresentaram os menores valores de fósforo em ambos os 

períodos, indicando uma possível influência positiva da vegetação na redução dos níveis de 

poluentes. (Tabela 7). 

 

TABELA 7 - Parâmetros de qualidade de água para os anos de 2013/2014 e 2022, das 

microbacias da bacia do rio Sarapuí, SP, Brasil: Máximo, mínimo, média, desvio padrão (DP) 

e coeficiente de variação (CV). 

    

 Parâmetros 

Estatísticos SST(mg/l) SSI(mg/l) SSO(mg/l) P(µg/l) OD(mg/l) Temp pH Vazão 

M1 2014 Max 14,860 10,143 4,714 207,120 9,640 17,810 7,790 0,044 

  Min 2,130 0,000 0,750 1,840 6,030 8,730 4,520 0,004 

  Méd 5,145 2,796 2,316 49,660 7,750 13,515 5,780 0,024 

  DP 2,97 2,30 0,88 47,90 0,71 2,70 0,91 0,01 

  CV 0,577 0,823 0,381 0,965 0,092 0,200 0,158 0,515 

 2022 Max 20,000 14,600 5,400 61,170 12,200 21,200 7,560 0,106 

  Min 1,200 0,200 0,800 27,340 6,900 14,400 6,780 0,013 

  Méd 5,700 3,767 1,933 37,440 8,233 17,817 7,162 0,045 

  DP 6,495 4,937 1,615 11,148 1,812 2,364 0,278 0,041 

  CV 1,139 1,311 0,835 0,298 0,220 0,133 0,039 0,921 

M2 2014 Max 27,250 20,429 8,000 142,710 9,700 17,680 8,800 0,124 

  Min 3,710 1,167 1,946 19,950 6,650 9,710 5,000 0,022 
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  Méd 11,513 7,219 4,307 56,524 8,039 13,810 6,415 0,054 

  DP 6,159 4,970 1,459 36,688 0,720 2,384 0,900 0,025 

  CV 0,535 0,688 0,339 0,649 0,090 0,173 0,140 0,453 

 2022 Max 20,000 14,700 7,400 68,060 10,900 19,100 7,440 0,099 

  Min 5,000 2,300 1,700 24,970 6,200 13,700 6,130 0,011 

  Méd 12,783 9,072 3,717 44,827 7,750 16,267 7,052 0,044 

  DP 5,398 4,652 1,933 15,703 1,482 2,007 0,447 0,028 

  CV 0,422 0,513 0,520 0,350 0,191 0,123 0,063 0,633 

M3 2014 Max 26,950 20,430 10,500 236,220 8,070 18,780 8,660 0,029 

  Min 3,750 0,625 1,714 24,270 4,420 10,130 5,390 0,003 

  Méd 10,513 6,441 4,072 67,322 6,775 14,923 6,813 0,016 

  DP 6,351 5,193 1,888 44,320 0,954 2,550 0,731 0,008 

  CV 0,604 0,806 0,464 0,658 0,141 0,171 0,107 0,464 

 2022 Max 109,900 89,467 20,467 170,980 10,100 21,600 7,630 0,093 

  Min 2,700 1,100 1,400 20,790 3,400 14,900 6,980 0,006 

  Méd 25,983 20,600 5,401 61,937 6,150 18,783 7,185 0,025 

  DP 37,904 31,121 6,800 51,436 2,029 2,240 0,210 0,031 

  CV 1,459 1,511 1,259 0,830 0,330 0,119 0,029 1,238 

M4 2014 Max 121,867 99,100 22,767 342,990 9,090 18,780 8,550 0,082 

  Min 2,875 0,500 1,700 21,020 6,960 10,510 5,520 0,004 

  Méd 21,129 15,143 5,987 88,951 7,915 14,564 6,673 0,042 

  DP 27,815 22,821 5,194 83,292 0,592 2,335 0,758 0,022 

  CV 1,316 1,507 0,868 0,936 0,075 0,160 0,114 0,516 

 2022 Max 37,200 27,600 9,600 97,200 10,400 20,400 7,940 0,110 

  Min 3,400 1,800 1,600 23,370 4,600 15,100 6,820 0,005 

  Méd 12,300 7,900 4,400 47,683 7,317 17,800 7,395 0,036 

  DP 11,971 9,493 2,540 24,119 1,684 2,000 0,331 0,035 

  CV 0,973 1,202 0,577 0,506 0,230 0,112 0,045 0,983 

M5 2014 Max 10,600 5,900 5,667 99,420 8,800 21,480 7,750 0,068 

  Min 2,857 0,286 2,286 0,360 5,800 10,950 5,070 0,020 

  Méd 6,986 3,148 3,838 37,210 6,906 15,764 6,184 0,040 

  DP 1,979 1,444 1,029 23,301 0,708 2,787 0,692 0,013 

  CV 0,283 0,459 0,268 0,626 0,103 0,177 0,112 0,329 

 2022 Max 23,600 12,800 10,800 102,390 10,400 24,700 7,360 0,205 

  Min 3,400 1,167 0,400 20,340 5,200 15,700 6,540 0,024 

  Méd 9,775 4,003 5,775 40,513 7,350 20,733 6,865 0,070 

  DP 6,533 4,059 3,363 27,992 1,541 3,144 0,288 0,064 

  CV 0,668 1,014 0,582 0,691 0,210 0,152 0,042 0,912 

M6 2014 Max 30,500 19,700 12,750 220,590 9,140 20,600 8,030 0,113 

  Min 4,125 0,875 2,375 10,510 5,320 10,460 4,390 0,034 

  Méd 13,154 7,888 5,266 59,835 6,960 15,128 6,079 0,076 

  DP 7,195 5,458 2,404 44,284 0,692 2,766 0,969 0,025 

  CV 0,547 0,692 0,457 0,740 0,099 0,183 0,159 0,328 

 2022 Max 78,500 58,050 20,500 123,490 10,400 22,800 7,160 0,171 

  Min 9,000 3,000 2,200 27,640 3,300 16,100 6,370 0,021 

  Méd 30,692 20,686 10,008 55,850 6,250 20,083 6,653 0,075 

  DP 27,359 21,583 6,059 33,150 2,220 2,331 0,287 0,050 

  CV 0,891 1,043 0,605 0,594 0,355 0,116 0,043 0,660 
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FIGURA 9 - Boxplot da média dos parâmetros de qualidade de água das 6 microbacias no ano 

de 2014 e 2022, respectivamente. As linhas horizontais de cada box representam a média 

aritmética (linha central) e ± 1 desvio padrão (linhas superior e inferior). Os pequenos círculos 

preto são outliers. 

 

Os SST apresentaram as maiores médias na M4 em 2014, mas em 2022 as maiores 

médias ocorreram na M6, a microbacia que apresenta a maior proporção de pastagem. Na M6 

também observamos em campo obras de represamento com terra exposta, o que pode ter 

contribuído para o aumento de SST na água. Em relação aos SST a resolução CONAMA 357/05 

estabelece valor máximo de 500mg/L para rios de classe I, valor esse que não foi alcançado em 

nenhuma coleta, em nenhum período. De forma geral, houve aumento na quantidade de SST, 

SSI e SSO em todas as microbacias, sendo que as M3, M4 e M6, as microbacias com maiores 

proporções de áreas antropizadas, tiveram valores maiores que as demais (Tabela 6). A baixa 

proporção de floresta nessas microbacias pode ter contribuído para o aumento na produção de 

sedimentos.  
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Mori et al. (2015) apontaram que a distância entre rios e florestas está ligada ao aumento 

da carga de sedimentos nos rios. Esse aumento pode levar ao assoreamento, afetando a 

qualidade dos recursos hídricos e a biodiversidade aquática (Viana et al., 2023). 

Na bacia do rio Sarapuí, a paisagem fragmentada, especialmente nas Áreas de 

Preservação Permanente (APPs), expõe os remanescentes florestais aos impactos de usos 

agropecuários de acordo com Soares et al. (2022). Yirigui et al. (2019) também associaram os 

piores estados tróficos dos rios à fragmentação da paisagem, sugerindo que a qualidade dos 

riachos poderia ser melhor se as matas ciliares fossem menos fragmentadas. Essas relações 

destacam a importância da integridade florestal para a saúde dos ecossistemas aquáticos. 

Em relação ao OD a resolução CONAMA 357/05 estabelece valor mínimo de 6mg/L 

para os rios de classe I. Todas as microbacias, na média geral, apresentaram valores próximos 

ou superiores ao estabelecido. No entanto, a M3 apresentou o menor valor em 2014 (4,4mg/L) 

e em 2022, o menor valor registrado de OD nessa microbacia foi de 3,44mg/L. A M6 em 2022 

apresentou valor ainda menor, de 3,3 mg/L. A média anual também foi a menor nessa 

microbacia em ambos períodos (6,7mg/L em 2014 e 6,1mg/L em 2022) (Tabela 7 e Figura 9). 

Quanto ao pH, os valores em 2022 variaram de 4,5 a 8,8, com média em torno de 6, já 

em 2022 variaram de 6,13 a 7,9. Em ambos períodos a média de pH não ultrapassou os limites 

para rios de classe I estabelecidos pela Resolução CONAMA 357/05 que vão de 6 a 9.  

Assim, M3, M4 e M6 apresentaram os maiores valores de todos os parâmetros 

relacionados a degradação da água em ambos os períodos e também maior variação dos dados, 

com valores elevados de desvio padrão e coeficiente de variação (Tabela 7), que são reflexos 

dos impactos dos diferentes usos nas microbacias. Já as M1, M2 e M5 apresentaram menores 

valores de sólidos e fósforo e maiores valores de OD. 

 A maior variação temporal indicada pelos maiores valores de DP e CV é um indicador 

de degradação da água, principalmente nas estações chuvosas, em que a ausência da cobertura 

florestal torna o solo mais propenso ao escoamento superficial que transfere diretamente 

poluentes e sedimentos aos rios (Ou et al., 2016; Long et al., 2018). O aumento do escoamento 

superficial em solos com ocupação antrópica reforça a importância da cobertura vegetal na 

estabilização, desaceleração do escoamento e prevenção da erosão principalmente durante o 

período de chuva (Piffer et al., 2021; Mori et al., 2015). 

A MANOVA apontou diferenças significativas nos parâmetros de qualidade da água 

entre os períodos analisados (Hotelling-Lawley = 1.2861, F = 15.699; p = <0,001). Apesar das 

variações dos parâmetros de sólidos e P entre as microbacias, a ANOVA indicou diferenças 

estatisticamente significativas somente nos valores de temperatura (p≤0,001) e pH (p≤0,05). 
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Em todas as microbacias a temperatura variou significativamente e na microbacia 1, além da 

temperatura, o pH também sofreu alterações entre os períodos. Tanto a média de pH quanto 

temperatura foram maiores em 2022. 

Houve correlação entre SST e SSO (r = 0,98), SST e SSI (r = 088), P e SSI (r = 0,82) 

(Figura  10). Essas correlações podem ser explicadas pelo fato de que os sedimentos são fontes 

significativas de sólidos na água e possuem capacidade considerável de adsorção de fósforo, 

conforme discutido por Dos Santos et al. (2020). Essas correlações entre os parâmetros também 

foram observadas em um estudo anterior realizado por Mello et al. (2018b). 

FIGURA 10 - Correlação de Pearson entre os parâmetros de qualidade da água das 6 

microbacias no período de 2022. 

 

 

 Nas microbacias, a variável  SST foi a mais relacionada à vazão de água, como 

demonstrou a regressão linear (R2 = 0,37, p<0,0001) (Figura 10). Mello et al. (2018b) também 

identificou os SST como o parâmetro mais relacionado a vazão, no entanto, a um valor menor 

(R2 = 0,21, p<0,0001). Essa diferença está relacionada ao aumento de precipitação em 2022 

que foi de 1340,07 mm contra 1195mm em 2014. De qualquer forma, a ANOVA não apontou 

diferenças estatísticas nos valores de vazão entre os períodos e ainda assim, apesar da correlação 

ser significativa, ela não é tão elevada a ponto de explicar por si só a variação dos parâmetros 

de qualidade de água.  
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FIGURA 11 - Regressão linear dos sólidos suspensos totais em relação a vazão na bacia do 

rio Sarapuí, SP, Brasil. 

 

 

 A vazão varia conforme as estações do ano e tem influência nos parâmetros de qualidade 

da água (Long et al., 2018), assim como demonstrado na Figura 11. No entanto, os períodos de 

chuva e seca não são suficientes para explicar a totalidade dos parâmetros. Por exemplo, Long 

et al. (2018) relacionaram maiores concentrações microbianas a estação chuvosa, mas maiores 

concentrações de NO3- a estação seca. Chea et al. (2016) identificaram que a variação sazonal 

é menos acentuada que a variação espacial na determinação da qualidade da água e que 

degradações significativas foram principalmente associadas a perturbações antrópicas. Wang 

et al. (2021) concluíram que a qualidade da água está intimamente associada aos padrões de 

uso e cobertura da terra, mesmo com a influência das estações. Considerando que as 

microbacias mais degradadas apresentaram as maiores médias e variações dos parâmetros de 

qualidade da água, em contraste com as microbacias com maior proporção de cobertura vegetal, 

concluímos que os efeitos são controlados pelos usos e cobertura do solo.  

 A MANOVA aplicada para identificar as diferenças entre a estação chuvosa e seca 

apresentou resultados significativos (F= 4.5124, p = 0,001), indicando que os valores dos 

parâmetros de qualidade variaram entre os meses de coleta e foram influenciados pelas 

mudanças na precipitação, temperatura e vazão. Dessa forma, a vazão foi incluída como uma 

preditora importante nos modelos mistos.  

 Relacionou-se os parâmetros de qualidade da água com as classes de uso e cobertura do 

solo por meio da correlação de Pearson (Figura 12) e dos modelos mistos (Tabela 8), tanto nas 

APPs quanto na escola da microbacia. Os modelos de efeito misto explicaram de 53% a 98% a 

relação entre uso e cobertura do solo e qualidade da água. A classe de uso “floresta” apresentou 

multicolinearidade, isto é, alta correlação com as demais classes de uso, o que pode causar 
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instabilidade nas estimativas dos coeficientes do modelo e por isso foi retirada das análises de 

regressão. As classes reflorestamento e água também foram retiradas das análises pelo mesmo 

motivo. 

 

FIGURA 12 - Correlação de Pearson entre os parâmetros de qualidade de água e uso e 

cobertura do solo na escala da microbacia (A) e da APP (B), respectivamente. 

  

 

TABELA 8 - Parâmetros estimados para os melhores modelos de variação da qualidade da 

água na bacia do rio Sarapuí, SP, Brasil. 

Variável  AIC BIC R2 Int. Vazão Agri Urb Past 

TSS M 17.7 28.8 0,6 0,52* 12,61** 0,19  1,01* 

 APP 17,7 28,8 0,6 0,56* 12,88*** -0,2  1,25* 

ISS M 29,7 40,8 0,59 0,52 14,3** 0,47  1,26* 

 APP 27,9 37,4 0,6 0,2 14,4**   0,04* 

OSS M 5,2 16,3 0,49 0,36** 8,69** 0,76 0,82 0,67* 

 APP 5,5 16,5 0,49 0,3* 9,53** 0,23 1,26 0,78* 

OD M -74,8 -63,7 0,7 0,96*** -0,02 -0,02 -0,71 0,23* 

 APP -75,1 -62,5 0,69 1,10*** 0,48 -0,06 -0,83 0,32*** 

P M -27,2 -16,1 0,61 1,33*** 6,79** 0,28 4,43* 0,28 

 APP -27,8 -16,7 0,61 1,26*** 6,53* 0,93* 8,62* 0,29 

pH M 7,5 18,6 0,79 6,85*** -0,63 1,06*** 10,01** 1,02** 

 APP 12,6 23,7 0,75 6,69*** -3,41 3,62*** 17,69** 0,68* 

Cond M -98,8 -86,1 0,98 1,35*** 0,37 1,27** 14,32** 0,27 
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 APP -93,7 -81 0,98 1,11 ** 0,36 3,87* 25,59* 0,41 

Temp M 144,5 157,1 0,9 18,79*** 5,35 -2,55 -40,18 4,55 

 APP 140,2 152,9 0,9 19,6*** 4,26 -10,66 -169* 7,6 

Sendo: M – escala da microbacia, APP – escala da APP. Em past, agri e urb estão os valores estimados.  

Int. – intercept 

* p-value ≤ 0,05; ** p-value ≤ 0,01; ***  p-value ≤ 0,001. 

 

 A floresta nativa foi positivamente correlacionada com OD e negativamente com sólidos 

e P, em ambas as escalas, mas nas APPs essa correlação foi mais forte (r = 0,85) (Figura 12). 

A área urbana foi negativamente correlacionada com OD e positivamente com os demais 

parâmetros, padrão que se manteve entre os anos analisados.  

A floresta nativa foi a principal cobertura associada a boa qualidade da água, padrão que 

se manteve desde 2014. Em 2014, os principais usos associados a degradação da qualidade da 

água, tanto na escala da APP quanto da microbacia, foram a agricultura e o urbano, enquanto 

que a pastagem apresentou menor impacto depois da floresta (Mello et al., 2018a). Já em 2022, 

as pastagens, junto ao urbano e agricultura, também passaram a ter impacto negativo na 

qualidade da água em ambas escalas. A agricultura passou a ter maior influência sobre o P 

somente na escala da APP (Tabela 9).  

 

TABELA 9 - Comparação da variação dos parâmetros de qualidade de solo explicada pelo 

uso e cobertura da terra nos anos de 2014 (Mello et al., 2018a) e 2022. 

 2014 2022 

Pastagem OD – Microbacia  SST, SSI, SSO, OD - Microbacia 

Urbano  SST e P – Microbacia 

SSO - APP 

P – Microbacia e APP 

Agricultura OD, SST e P - Microbacia 

SSO - APP 

P – APP 

 

O OD foi relacionado positivamente a cobertura florestal e respondeu melhor ao padrão 

de uso e cobertura do solo dentro da bacia, assim como em Mello et al. (2018a). A floresta pode 

diminuir e até impedir a formação de fluxos de sedimentos e nutrientes para os rios e assim, há 

menor consumo de oxigênio pelos microrganismos o que mantém valores mais elevados de OD 

na água próxima a áreas florestadas (Ice et al., 2021; Shah et al. 2022). Outros serviços 

prestados pelas florestas é a diluição de contaminantes, estabilização do solo, redução na 

velocidade de infiltração da água, aprisionamento de sedimentos e absorção de sedimentos 

(Braumann et al., 2007). A floresta associou-se negativamente a todos os parâmetros de 
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degradação da água, o que corrobora com as afirmações de Braumann et al. (2017). A sombra 

projetada diretamente aos rios pela mata ciliar ainda contribui para a diminuição da temperatura 

da água (Ice et al., 2021) o explica a maior correlação do OD com a floresta nas APPs (Figura 

12).  

A pastagem também foi uma preditora para o OD tanto em 2014 (Mello et al., 2018a) 

quanto em 2022, mas para SST somente em 2022. Portanto, há uma alteração significativa nos 

preditores dos parâmetros de qualidade da água nos períodos analisados, sendo que a pastagem 

passou também a influenciar negativamente a qualidade de água.  

A pastagem passou a ocupar maiores proporções de áreas em todas as microbacias, 

inclusive nas APPs, com exceção na M1. As pastagens na bacia do rio Sarapuí ocuparam áreas 

de agricultura, que tiveram uma redução em todas as microbacias de 4 a 57%, exceto na 

microbacia 1, cujo aumento foi de 26,5%. Uma prática comum entre alguns agricultores é a 

rotação de culturas e pousio, tanto para recuperar a matéria orgânica do solo quanto para evitar 

a disseminação de fitopatologias nas plantações. A interrupção temporária no uso das terras 

agrícolas acabam levando ao aumento de gramíneas durante o período de repouso que podem 

ter sido classificadas como pastagem. Portanto, o aumento da pastagem não necessariamente 

indica a conversão da agricultura. Em 2014, por exemplo, o número de bois e bubalinos no 

município de Piedade, local das microbacias, foi de 9.876 e em 2022 foi 10.204, um aumento 

de 328 indivíduos em 8 anos (IBGE, 2022). 

O solo exposto de culturas temporárias acaba degradando a qualidade da água nas 

bacias, uma vez que aumenta o processo de erosão e consequentemente contribui para maiores 

aportes de sedimentos e matéria orgânica nos corpos hídricos, diferente de cobertura de 

gramíneas (Mori et al., 2015; Tanaka et al., 2016; Mello et al. 2018).  

Por outro lado, há compactação do solo em pastagens devido ao pisoteio pelo gado que 

pode aumentar o total de sólidos dissolvidos e a condutividade devido à constante perturbação 

e ressuspensão do substrato das margens dos rios (Roche et al., 2013).  

Há liberação de resíduos animais (Ashworth et al., 2022) e maiores cargas de nutrientes 

na água devido ao aumento do escoamento superficial e erodibilidade do solo provocado pelas 

pastagens (Xu et al., 2021). A correlação negativa entre OD e pastagem (Figura 11 e Figura12) 

ocorre devido ao aumento do fluxo de nutrientes para os corpos hídricos que aumenta a 

atividade dos microrganismos e diminui OD na água. Outros autores também relacionaram o 

efeito negativo das pastagens na qualidade de água (Ou et al., 2016; Ou; Strauch, et al., 2009; 

Wang, 2011; Mori et al., 2015, Tanaka et al., 2016; Oliveira et al., 2016b; Marmontel et al., 

2018). 
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O aumento das áreas de pastagem nas APPs e o acesso irrestrito do gado aos corpos 

hídricos, já que o cercamento do gado não é prática comum na bacia pelos produtores, pode 

resultar num aumento duplo das taxas de erosão do solo em relação as APPs florestadas (Zaimes 

et al., 2004). A erosão das margens dos rios pode ser até 30 vezes maior em APPs descobertas 

do que com cobertura vegetal (Beeson; Doyle, 2007). Uma abordagem alternativa para 

melhorar a qualidade da água seria a manutenção da cobertura vegetal já existente e, ao mesmo 

tempo, conversão das áreas agrícolas em pastagens bem geridas (Campanhão; Ranieri, 2023). 

Na bacia do rio Sarapuí podemos observar que essa conversão está se expandindo, mas sem a 

adoção de boas práticas, o que inclusive tornou esse uso um preditor de deterioração da água. 

Uma gestão adequada da pastagem como cercamento das APPs e fontes alternativas de água 

podem contribuir para o restabelecimento da mata ciliar e gerar menos impacto nos rios. 

Ashworth et al. (2022) também apontam que a combinação de um sistema de pastoreio 

rotacionado com a proteção da mata ciliar contribui para a não degradação da água. 

O ambiente urbano foi relacionado a variação de P em ambos períodos. A urbanização 

teve uma queda em todas as microbacias, exceto na microbacia 6. Apesar da urbanização gerar 

um desenvolvimento econômico para a região, estudos sugerem que as bacias são sensíveis às 

mudanças das classes de uso e que o ambiente urbano afeta negativamente a qualidade da água 

(Chang, 2008; Halstead et al., 2014; Ai et al., 2015; Marx et al., 2023), inclusive indicado 

também por Mello et al. (2018a). Halstead et al. (2014) identificaram que o desenvolvimento 

urbano foi o preditor mais poderoso de 11 parâmetros de qualidade de água, entre eles, 

condutividade, nitrogênio, fósforo, nitrato, potássio e magnésio e argumentam que a “síndrome 

dos rios urbanos” pode ser detectada mesmo em uma escala geográfica relativamente pequena 

em uma área pouca desenvolvida. 

As fontes de fósforo provenientes do ambiente urbano incluem esgoto sem tratamento, 

fertilizantes de gramados e jardins e resíduos de animais de estimação (Halstead et al., 2014). 

O P é lixiviado podendo levar a eutrofização das águas a jusante. Em Piedade, município em 

que se localiza as microbacias, aproximadamente 40% da população não tem acesso a água e 

mais de 63% não tem tratamento de esgoto (SNIS, 2021).  

A maioria das propriedades é de agricultura familiar e é frequente a descarga dos 

efluentes diretamente nos corpos hídricos tanto da área urbana quanto das áreas agrícolas, sendo 

a fossa séptica a prática mais comum. O turismo rural na região também veem crescendo e a 

expansão de hotéis, pousadas e chácaras aumenta o fluxo de pessoas e a quantidade de efluentes 

na cidade. A queda significativa da urbanização nas microbacias pode contribuir para a 

melhoria na qualidade da água, mas o investimento em tratamento de águas residuais e em 
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infraestrutura de reservatórios podem contribuir para a qualidade da água (Reisinger et al., 

2019). Portanto, continua sendo necessário a implementação de melhorias no sistema de 

esgotamento sanitário na bacia hidrográfica, como já foi apontado em Mello et al. (2018a).  

 Mello et al. (2018a) identificaram a agricultura como um preditor importante do fósforo 

principalmente na escala da microbacia, no entanto, em 2022 o fósforo respondeu de forma 

significativa somente na escala de APP. O P se acumula por toda a paisagem e as áreas agrícolas 

são fontes a longo prazo para as águas mesmo com a redução dos insumos. Os nutrientes das 

terras agrícolas são lixiviados até os cursos da água atingindo as APPs e eventualmente 

acumulam-se nos solos e na vegetação ribeirinha. As APPs são úteis a curto prazo na redução 

de P para as águas superficiais (Dorioz et al., 2006). Identificou-se na média geral que houve 

diminuição nos níveis de fósforo da água.  A prática de pousio e rotação de cultura podem ter 

contribuído para a redução do uso de fertilizantes fosfatados nas microbacias, assim como o 

acesso à tecnologia que vem se disseminando aos poucos entre os produtores. 

Pode-se assim dizer que os parâmetros de qualidade de água que foram relacionados às 

classes de uso e cobertura do solo, responderam de forma significativa em ambas as escalas, 

exceto o fósforo que respondeu melhor a APP. Isso pode ser uma evidência de que as mudanças 

no padrão de uso e cobertura do solo que ocorreram nas APPs, conduziram essas áreas a 

influenciarem a qualidade de água de forma semelhante ao restante da bacia hidrográfica. De 

forma geral, Mello et al. (2018a) também explicou melhor a variação de qualidade da água pela 

composição do uso e cobertura do solo na escala da microbacia. Estudos que identificaram as 

APPs como escala mais importante, consideraram metragens maiores, como de 100m (Ou et al. 

2016; Mainali; Cheng, 2018) e 300m (Tran et al., 2010). Ou et al. (2016) argumentaram que 

uma zona de 50 m representa uma baixa proporção de toda a área da bacia hidrográfica, o que 

enfraquece sua influência nas condições dos rios. Valera et al. (2019) também indicaram que, 

para as condições brasileiras, APPs mais estreitas que 45 a 90 m podem ser insuficientes para 

garantir a boa qualidade da água em vários indicadores. 

É essencial avaliar a influência dos usos e cobertura do solo na poluição tanto nas escalas 

das microbacias quanto das APPs das zonas ripárias no planejamento da gestão da paisagem. A 

cobertura florestal nas APPs é uma estratégia de planejamento eficaz, uma vez que as áreas 

críticas para a entrega de sedimentos estão próximas aos rios, mas múltiplas estratégias de 

planejamento podem ser combinadas para melhorar a qualidade da água (De Paula et al., 2018; 

Campanhão; Ranieiri, 2023). Algumas ações de gestão da bacia é a adoção de boas práticas 

agrícolas, especialmente nas áreas de APPs, como o cercamento da mata ciliar para impedir o 

pisoteio dos rios pelo gado. A redução do uso de fertilizantes fosfatados e a ampliação do 
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sistema de pousio e rotação de cultura também são estratégias importantes para a redução de 

poluentes e do processo de sedimentação que carrega nutrientes e sedimentos aos corpos 

hídricos. A recomposição da cobertura vegetal, principalmente das APPs, seguida pelo aumento 

da floresta além dos 30m de proteção ripária, também são ações importantes na proteção dos 

serviços ecossistêmicos hídricos.  

Podemos afirmar que a bacia do rio Sarapuí passou a sofrer impactos negativos na 

qualidade da água dos principais usos antrópicos na bacia, pastagem, urbano e agricultura em 

comparação a 2014, em que somente agricultura e urbano eram os preditores mais importantes. 

As alterações de uso e cobertura do solo aumentaram a quantidade de sólidos e diminuíram a 

de P, apesar dessas diferenças não terem sido estatisticamente significativas. Mainali e Chang 

identificaram diferenças significativas na qualidade de água durante um período de 26 anos 

com uma redução de 10% na cobertura florestal, Gbedzi et al. (2020) identificaram diferenças 

num período de 15 anos, mas relacionou as mudanças a introdução de uma mineradora na 

região, que foi a responsável principal pelo desmatamento. 

 Noteboom et al. (2021) afirmam que a influência da perda florestal só poderá ser 

significativa em caso de grandes alterações nas áreas de cobertura florestal, o que não ocorreu 

na nossa área de estudo. Dessa forma, consideramos o intervalo entre 2013/14 a 2022 é um 

período relativamente curto para detectar alterações estatisticamente significativas nos valores 

dos parâmetros de qualidade da água, no entanto, foi fundamental para avaliarmos a evolução 

da relação qualidade de água e uso e cobertura do solo, além de que confirmou o quanto o 

ambiente aquático é sensível as mudanças do meio ambiente, como apontado na literatura (Ou 

et al., 2016; Shi et al., 2017; Marmontel et al., 2018; Shah et al., 2022; Qiu et al., 2023). 

Observou-se, ainda, no campo práticas inadequadas que não ocorriam nos pontos de 

coleta em 2014 (Figura 13), como descartes pontuais de efluentes nos rios oriundos de áreas 

agrícolas, lixo acumulado nas margens (inclusive garrafas de vidro e plásticos – alguns 

materiais já atingindo os rios), uma horticultura que utilizava a vazão da água para lavar as 

frutas e legumes e represamentos (foram 2 represamentos próximos aos locais de coleta, na M5 

e M6). 

Além disso, na M3 havia uma pequena ponte de madeira diretamente sob o rio, 

interrompendo o fluxo da água. Posteriormente, construíram uma ponte mais elevada e houve 

trânsito de maquinários nas margens do rio que assorearam as margens e depositaram manchas 

de óleo por todo o local da construção. As construções, mesmo que pequenas, devem ser 

planejadas visando gerar o menor impacto possível nos cursos d’água. Assim, os resultados 

desse estudo apontam que não apenas o padrão de uso e cobertura do solo explicam as variações 
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na qualidade da água, mas também as práticas de conservação e de manejo nas áreas agrícolas, 

como práticas de conservação do solo, saneamento rural, controle de poluentes devido obras 

rurais, rotação de culturas e pastagem, etc. (Kwayu et al., 2014; Liang et al., 2018; Benisiewicz 

et al., 2021; Mello et al., 2022b; Rigonato et al., 2023). Nesse sentido, programas municipais e 

estaduais de PSE podem funcionar como alavancas para a implementação dessas melhores 

práticas agrícolas para evitar ou minimizar a degradação que foi observada nas microbacias 

entre 2014 e 2022.  

As tendências observadas na qualidade da água precisam ser continuamente 

monitoradas e avaliadas e práticas inadequadas de gestão devem ser substituídas por melhores 

ações de gerenciamento. Os resultados apresentados nesse trabalho devem subsidiar a tomada 

de decisão para a conservação dos recursos hídricos na bacia do rio Sarapuí, inclusive na 

conservação das nascentes, uma vez que a qualidade da água é influenciada pelo uso e cobertura 

do solo. Ressalta-se que a proteção das nascentes é uma ação prioritária prevista na Política 

Municipal de Meio Ambiente de Piedade (Lei nº 4.611, de 12 de dezembro de 2019) e 

responsabilidade dos órgãos ambientais do município.  

 As diversas práticas inadequadas identificadas em campo indicam o não cumprimento 

da legislação e problemas de fiscalização e gestão pública, principalmente em relação ao 

lançamento de efluentes sem tratamento em corpos hídricos e ao despejo inadequado de 

resíduos sólidos.  

O município de Piedade estabeleceu em 2019 o Plano Municipal de Saneamento Água 

e Esgoto com metas de ampliação até 2044. O Plano passou por revisão em 2021 (Lei nº 4.713 

de 27 de outubro de 2021) e o poder executivo passou a ser obrigado a apresentar no prazo de 

2 (dois) anos o cronograma de obras para abastecimento de água e tratamento de esgoto nos 

bairros e áreas que necessitarão de métodos isolados de tratamento de água e esgoto 

(PIEDADE, 2021). Apesar do avanço significativo na elaboração do plano, ainda são 

necessários avanços para que de fato a legislação se converta em reais melhorias. 

A gestão de resíduos também é uma obrigação da prefeitura e apesar do 

comprometimento instituído na legislação de universalizar o acesso ao serviço público de coleta 

seletiva, não foi constatado o cumprimento dessa responsabilidade durante o período das 

coletas. Ressalta-se também a importância da conscientização da população quanto ao descarte 

indevido dos resíduos e, nesse sentido, campanhas de conscientização promovidas pelos 

municípios são fundamentais. As obras de melhoria, especialmente as realizadas em APPs, 

devem passar pelo processo de licenciamento ambiental para prevenir e minimizar os impactos 

no meio ambiente.  
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Os produtores rurais devem ser orientados quanto as suas práticas agrícolas. A Lei nº 

4.611 de 2019 elenca ações de proteção do solo, como o fomento e disseminação de tecnologias 

e manejos sustentáveis, priorização de técnicas de agricultura orgânica e o controle de processos 

erosivos que resultem no transporte de sólidos e no assoreamento dos rios. Essa ações devem 

ser garantidas e ampliadas aos produtores rurais. Os programas de incentivo econômico, como 

os PSE, podem ser um mecanismo para auxiliar os municípios no cumprimento de suas 

responsabilidades quanto à proteção dos recursos hídricos, porém não exime a necessidade da 

aplicação das leis de comando e controle e a fiscalização. 

 

FIGURA 13 - Exemplos de práticas inadequadas de gestão dos recursos hídricos identificadas 

nas microbacias. 

 

Sendo: A. Parte do rio a jusante da horticultura na microbacia 6; B. Ponte sob o rio na microbacia 3; C. Lixo 

acumulado na microbacia 6, logo a jusante do represamento; D. Novo represamento na microbacia 6; E. Móveis e 
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demais resíduos próximos ao local de coleta na microbacia 2; F. Garrafas de vidro acumuladas próximas as 

margens do rio na microbacia 5; G. Ponto de escoamento próximo as margens do rio na microbacia 6; H. Ponte 

recém- construída na microbacia 3; I. Margens do rio alteradas pelo trânsito de maquinários. 

 

 

4.3 INTEGRAÇÃO DE INSTRUMENTOS DE COMANDO E CONTROLE E DE 

INCENTIVO ECONÔMICO NA PROTEÇÃO DA QUALIDADE DA ÁGUA 

 

As APPs hídricas da bacia do rio Sarapuí somam um total de 31.073 ha, cerca de 20% 

da área total. Mais da metade das APPs hídricas é ocupada por vegetação nativa (cerca de 52%) 

(Tabela 10 e Figura 14), valor próximo a outras bacias da região como a Bacia Hidrográfica do 

Rio Paiol que apresentou 48,3% de vegetação nativa em suas APPs (Costa et al., 2020) e da 

microbacia do Córrego Ipaneminha de Baixo com 41,83% (Leal; Tonello, 2017). Já as 

pastagens ocupam 9.054,69 ha das APPs (29,12%) enquanto a agricultura 3.007,65ha (8,39%).  

Comparando a proporção da cobertura vegetal na bacia como um todo que é de 27%, a 

proporção de vegetação nas APPs é bem superior, o que reflete os esforços de conservação 

dessas áreas no Brasil, mas também as dificuldades de expansão das atividades agrícolas devido 

ao predomínio de áreas úmidas (Mello et al., 2018a). Apesar disso, as atividades agropecuárias 

nas APPs hídricas ainda exercem pressão antrópica, especialmente pelas pastagens, fator de 

atenção para o planejamento territorial da bacia, uma vez que diversos estudos relacionam essa 

prática a um efeito negativo na qualidade da água (Ou et al., 2016; Tanaka et al., 2016) 

induzindo inclusive a perda de solo e água (Ou; Wang, 2011). O desenvolvimento de atividades 

agropecuárias nas APPs hídricas evidencia que a LPVN não garante a proteção total da 

vegetação nativa nessas áreas e, consequentemente, a proteção dos serviços hídricos, pois as 

florestas são o uso que mais interferem positivamente na qualidade da água (Mello et al., 2018a; 

Li et al., 2020a; Liu et al., 2021; Caldwell et al., 2023). 
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TABELA 10 - Área (em hectares) referente a cada uso do solo dentro das Áreas de 

Preservação Permanente hídricas e a respectiva porcentagem em relação à área total da bacia 

do rio Sarapuí, SP-Brasil. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

FIGURA 14 - Uso e cobertura do solo nas Áreas de Preservação Permanente hídricas na bacia 

do rio Sarapuí, SP-Brasil. 

 

Fonte: Projeto Sarapuí, 2022. 

 

As classes de prioridades para programas de PSE somam 94,5% da bacia, as demais 

áreas são restritas, como as áreas urbanas, estradas e mineração (Figura 15 e Tabela 11). As 

Classe Total em ha  % 

Pastagem 9054,69  29,12 

Agriculturas 2493,27  8,39 

Vegetação Nativa 16212,85  52,15 

Urbano 454,92  1,46 

Reflorestamento 2069  6,65 

Mineração 67,28  0,27 

Estrada 67,28  0,27 

Água 514,38  1,75 

TOTAL 31073  100 
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classes mais importantes para priorização são as classes 4 e 5. Cerca de 61,5% das áreas de 

classe 4 são ocupadas por vegetação nativa, enquanto que essa porcentagem é de 75,6% nas 

áreas de classe 5 (Tabela 12 e 13). 67,5% da vegetação nativa que é classe 4 está dentro das 

APPs hídricas, enquanto que da classe 5 essa proporção é de 78,3% (Tabela 7 e 8). Nesse 

contexto, a LPVN tem um papel importante na inclusão dessas áreas dentro das faixas de 

proteção, apesar de não as abranger em sua totalidade.  

Considerando a simulação de uma zona de mata ciliar de 100m, 1.623,5ha da classe 5, 

o que representa cerca de 74,7% do total dessa categoria estaria protegida pela LPVN e em 

relação a classe 4 essa proporção seria de 78% (5.823,7ha). Somando as duas classes, 77,2% 

dessas áreas encontrar-se-iam na zona de mata ciliar de 100m, um aumento de 152,3% em 

relação à metragem média de 30 metros (Figura 16). A ampliação da faixa de proteção das áreas 

de mata ciliar representa um impacto positivo na qualidade da água. A largura mínima aceitável 

de proteção das APPs para promover a qualidade da água é discussão na literatura (Metzger, 

2010; Li, 2013; Ou et al., 2016; Tiwari et al., 2016; Wang et al., 2020; Guidotti et al., 2020;). 

Para Wang et al. (2020) a largura de 100 metros colabora para o estado mesotrófico dos lagos. 

Ou et al. (2016) apontam que o uso do solo em uma zona de mata ciliar de 100 m é responsável 

por 60% da variação da qualidade da água e que uma zona de 50m representa uma baixa 

proporção de toda a área da bacia hidrográfica, o que enfraquece sua influência nas condições 

dos rios. É recomendando uma revisão nas larguras de proteção de mata ciliar no Brasil que 

considere a função da área da bacia, do curso de água e da importância social e econômica das 

bacias hidrográficas para o abastecimento público (Valera et al., 2019). No entanto, uma 

mudança na legislação ambiental nesse sentido, que abrangeria nossa área de estudo, é pouco 

provável. 
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FIGURA 15 - Classes de áreas prioritárias em PSE dentro das APPs hídricas na bacia do rio 

Sarapuí, SP-Brasil. 

 

Fonte: Projeto Sarapuí (2022). 

 

TABELA 11 - Total de área (em hectares) de cada classe de priorização em PSE e o total de 

área de cada classe em APPs hídricas. 

Classe Priorização Total em 

ha 

 % 

Total  

Áreas prioritárias em 

APP 

1 Muito baixa 26327,2  17 1531,45 

2 Baixa 49446,1  31,9 7662,67 

3 Média 61064,4  39,4 17801,4 

4 Alta 7472,4  4,8 2431,7 

5 Muito alta 2172,7  1,4 525,44 

TOTAL  146482,8  94,5 29952,66 

 

TABELA 12 - Áreas prioritárias de Classe 4 e os respectivos usos e cobertura do solo na 

bacia do rio Sarapuí, SP-Brasil 

Usos Solo/Classe Área (ha) % em relação à 

classe 4 total 

Usos do solo nas 

APPs 

% dos usos da 

classe 4 nas APPs 

Pastagens 1712 22,91 567 23,3 

Agriculturas 722 9,66 133,3 5,5 
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TABELA 13 - Áreas prioritárias de Classe 5 e os respectivos usos e cobertura do solo na 

bacia do rio Sarapuí, SP-Brasil. 

 

FIGURA 16 - Áreas prioritárias em PSE dentro dos limites de Áreas de Preservação 

Permanente hídricas exigidos pela LPVN (30 metros) e de Áreas de Preservação Permanente 

hídricas simuladas de 100m, respectivamente. 

 

Apesar das APPs hídricas incluírem a maior parte da vegetação nativa de classe 4 e 5, 

elas não incluem grande parte do total das áreas mais prioritárias2 para conservação visando a 

                                                           
2 O termo “áreas mais prioritárias” refere-se as classe 4 (alta prioridade) e classe 5 (muito alta prioridade) 

para conservação visando a manutenção dos recursos hídricos. 

Vegetação nativa 4600 61,56 1640,7 67,5 

Reflorestamento 396,4 5,3 84,13 3,5 

Agricultura perene 42 0,56 6,57 0,3 

TOTAL 7472,4 100 2431,7 100 

Usos Solo/Classe Área (ha) % em relação à 

classe 5 

Usos do solo nas 

APPs 

% dos usos da 

classe 5 nas APPs 

Pastagens 295 13,58 72,34 13,8 

Agriculturas 147,0 6,77 23,8 4,5 

Vegetação nativa 1643,7 75,65 411,6 78,3 

Reflorestamento 79 3,64 15,8 3 

Agricultura perene 8 0,37 1,9 0,4 

TOTAL 2172,7 100 525,44 100 
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manutenção dos recursos hídricos. Somente 32,5% das áreas de classe 4 estão dentro dos limites 

de APPs hídricas impostos pela legislação, enquanto que da classe 5 essa proporção é de 24,2% 

(Tabela 11). Considerando essas duas classes, as mais importantes em termos de prioridade, 

69,3% de suas áreas estão fora dos limites de APPs estabelecidos pela LPVN.  

Sparovek et al. (2015) apontam que as políticas de comando e controle relacionam-se 

positivamente com a proteção da vegetação primária e a diminuição do desmatamento, ao 

aumento da vegetação secundária (Saraiva et al., 2020; Gollnow et al., 2018), a proteção das 

áreas de mata ciliar e ajudam a mitigar a poluição de origem pontual (Kimani et al., 2020). No 

entanto, elas não são suficientes para lidar com a poluição difusa (Kimani et al., 2020) e nem 

para a conservar outras áreas que influenciam diretamente a qualidade dos recursos hídricos, 

além das áreas de mata ciliar, como identificado pelas nossas análises.  Da Silva et al. (2020) e 

Azevedo et al. (2017) também identificaram que a LPVN é ineficiente na preservação de 

vegetação nativa em terras privadas sem esforços complementares, como fiscalização e 

incentivos de mercado. 

Cerca de 79,5% da bacia do rio Sarapuí é ocupada por propriedades rurais particulares 

cadastradas no CAR. A grande maioria das propriedades (cerca de 94%) é de pequeno produtor 

com até 4 módulos fiscais. O déficit total de APPs é de 5145 ha sendo a maioria nas 

propriedades de 1 a 36 módulos fiscais e o de RL é de 136,9 ha, a maioria provinda de 

propriedades entre 12 a 36 módulos fiscais (Tabela 14).  

O impacto, seja da restauração ou conservação das RL na qualidade da água, ainda não 

foi estudado no país (Mello et al., 2020). A oferta de CRA - instrumento que permite o 

proprietário de um imóvel rural compensar o déficit de RL em outras propriedades – excede em 

6783% o déficit de RL na bacia (Tabela 14). A oferta de CRA pode ser feita com excedentes 

de vegetação nativa fora ou dentro de RL.  

Para a bacia do rio Sarapuí, o total de excedentes fora da RL é de 3.398,6 ha e de 6.024,9 

ha dentro da RL de pequenas propriedades, somando um total de 9.423,5 ha de áreas 

potencialmente elegíveis para oferta de CRA. Dessa forma há poucos déficits de APPs e RL na 

bacia, ainda mais se comparado às áreas com excedentes de vegetação que podem ser ofertadas 

como CRA. No entanto, segundo Da Silva et al. (2023) esses excedentes de CRA podem ser 

artificiais, pois como os proprietários têm direito legal de decidir onde conservar a vegetação 

natural como RL dentro de suas propriedades, eles podem declarar RL em áreas apropriadas 

para uso humano e criar “excedentes artificiais” de vegetação nativa que podem ser desmatados 

ou negociadas como CRA.  
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TABELA 14 - Total de propriedades de acordo com o número de módulos fiscais, déficit de 

Áreas de Preservação Permanente e déficit de Reserva Legal (em ha) na bacia do rio Sarapuí, 

SP. 

  

As pequenas propriedades de até 4MF, ocupam uma área de 35,8% do total da área da 

bacia (45% da área ocupada por propriedades) e são 94% do total do número de propriedades 

rurais (Tabela 14), porcentagem semelhante a identificada por Silva et al. (2023) para o bioma 

inteiro da Mata Atlântica que foi 91%. Como a grande maioria da bacia é ocupada por essas 

pequenas propriedades, há isenções na legislação ambiental quanto a proteção legal de APPs e 

recomposição de RL. Assim, os poucos déficits de APPs, mesmo que 48% dessas áreas sejam 

ocupadas por atividades antrópicas, devem-se a permissão pela LPVN do uso consolidado de 

áreas que foram desmatadas até 2008. Cerca de 4121ha de APPs estão incluídas nessa situação, 

sendo 3406ha em propriedades de até 4MF. Aproximadamente 50% das propriedades rurais 

privadas do país foram beneficiadas pela anistia, o que eliminou a necessidade de 

reflorestamento de 19 milhões de ha nos biomas da Mata Atlântica, Cerrado e Amazônia (Silva 

et al., 2023). Em relação a recuperação de RL também há isenção para propriedades de até 

4MF. 

As propriedades privadas abrangem 63,4% das áreas de classes mais prioritárias. A 

maioria das áreas mais prioritárias, cerca de 63% do total, está dentro de propriedades de até 4 

módulos fiscais. Em seguida, 16,6% das áreas estão em propriedades de até 12 módulos fiscais 

e 15,6% de até 36 módulos fiscais. As propriedades maiores que 36 módulos fiscais abrigam 

somente 4,8% dessas classes. A presença das áreas mais prioritárias, sejam cobertas por 

vegetação nativa ou não, em propriedade privadas é fator de preocupação na bacia, pois Da 

Silva et al. (2023) identificaram que 99% do desmatamento ocorrido entre os anos de 2012 a 

Módulos 

Fiscais 
Total  

 

% 

Área 

ocupada 

da bacia 

% 

(em 

relação a 

área total 

da bacia) 

Déficit 

de APP 

Déficit 

de RL 

Oferta de 

CRA fora 

da RL 

 

Oferta 

de CRA 

dentro 

da RL 

Até 4 5864 94,34 55423,5 35,8 1034,1 0 3398,6  6024,9 

Até 12 263 4,23 27928,8 18 1860,5 42 1103,3  0 

Até 36 75 1,2 24462,2 15,8 1712,1 94,9 532,3  0 

Até 124 11 0,18 9079,2 5,9 295,2 0 116,7  0 

Até 204,8 3 0,05 6373 4,1 243,1 0 261,4  0 

TOTAL 6216 100 123269,8 79,5 5145 136,9 5412,3  6024,9 
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2020 na Mata Atlântica, ocorreu em terras privadas. Em uma pesquisa com proprietários no 

Pará e no Mato Grosso, 76% dos entrevistados afirmaram que só compensariam ou restaurariam 

suas RL se fossem coagidos por meio de multas ou por incentivos do mercado e 18% não 

restaurariam suas dívidas florestais em nenhuma condição (Azevedo et al., 2017). A vegetação 

nativa em RL no bioma da Mata Atlântica aumentou somente 1% entre os anos de 2012 a 2020 

(Silva et al., 2023). Portanto, políticas adicionais de incentivos a conservação são necessárias 

às propriedades privadas. 

A implementação de diretrizes e incentivos econômicos especificamente a esta classe 

de proprietários é fundamental para que estimular a manutenção da vegetação nativa e 

restauração das áreas mais prioritárias pelas proprietários. Como apontado por Jung et al. 

(2021), o cumprimento da legislação ambiental pelos pequenos proprietários facilitou seu 

acesso ao crédito e resultou num aumento na conversão de terras para pastagens. Azevedo et 

al. (2017) identificou que o cumprimento integral da LPVN oferece poucos benefícios 

econômicos aos proprietários e custos substanciais. Portanto, como não há incentivos pela 

legislação ambiental a esses proprietários, ainda mais se considerarmos as isenções de 

recomposição de APPs e RL, a vegetação nativa nessas propriedades estão mais suscetíveis ao 

desmatamento motivado especialmente por atividades de subsistência, como pastagem e 

agricultura. 

Os PSE voltados aos pequenos proprietários podem incentivar a proteção e restauração 

da vegetação nativa das áreas mais prioritárias. Os custos de restauração são um grande 

obstáculo ao cumprimento das abordagens de comando e o controle pelos proprietários rurais e 

a própria LPVN reconhece esse fato ao dedicar um capítulo aos incentivos econômicos de 

preservação e recuperação da vegetação com ênfase em PSE. O programa de PSE “Conservador 

das Águas” em Extrema, MG, abrangeu incentivos econômicos a 53 proprietários rurais cujas 

propriedades tinham tamanho mínimo de 2ha. Como resultado, houve um aumento de 60% da 

cobertura florestal (mais de 3.000ha) nas sub-bacias hidrográficas. Vários decretos municipais 

regularam a implementação dos PSE na região, entre eles o decreto no. 1.703/2006 que definiu 

atividades a serem realizadas pelos proprietários para garantir o pagamento, entre elas o plantio 

e manutenção de vegetação nativa para regularização da cobertura de APP prevista na LPVN e 

inscrição da RL do imóvel (Richards et al., 2015). Essas atividades representam como os PSE 

podem ser utilizados pelos proprietários para o cumprimento da LPVN. 
 Os PSE podem ainda contribuir para fatores sociais. Adjognon et al. (2020) 

identificaram que programas de PSE condicionados a resultados melhoraram os meios de 

subsistência a longo prazo das comunidades com uma redução de 60% na insegurança alimentar 
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grave. Osewe et al. (2023) avaliaram um programa de PSE e puderam apontar uma integração 

de benefícios ambientais e sociais que incluem aumento na eficiência das abordagens de 

conservação, proteção dos serviços ecossistêmicos e benefícios às comunidades rurais pobres, 

especialmente em programas de longa duração (de 10 a 30 anos) de escala regional. Os PSE 

podem também aumentar a conscientização sobre o valor dos serviços ecossistêmicos, 

influenciando positivamente as atitudes da comunidade (Banks-Leite et al., 2014; Alatorre et 

al., 2021).  

Pavani et al. (2020) também apontaram que os PSE podem gerar renda para os 

agricultores e Stabile et al. (2020) argumentaram que os programas ajudam o cumprimento da 

legislação ambiental e na geração de produtos livres de desmatamento. A integração dos 

benefícios sociais aos ambientais é fundamental para tornar as áreas de vegetação nativa nas 

propriedades rurais menos suscetível ao desmatamento motivado por atividades de subsistência. 

Os instrumentos de comando e controle são primordiais na eficiência da proteção 

ambiental, mas os PSE tornaram-se uma ferramenta complementar para evitar o desmatamento 

e transformarem as políticas de conservação mais equitativas e menos onerosas aos 

proprietários rurais (Börner et al., 2015). Essas iniciativas têm o potencial de preencher as 

lacunas regulatórias, melhorar as práticas do uso do solo e contribuir para mudanças mais 

amplas no gerenciamento ambiental. Ressalta-se que a integração desses instrumentos em 

grande escala envolve a relação custo-benefício da conservação florestal (BÖRNER et al., 

2015). Dessa forma, estudos futuros com essa perspectiva podem ser desenvolvidos na bacia 

do rio Sarapuí.  

Por fim, pode-se elencar ações para a proteção das áreas prioritárias: 1) A conservação 

da vegetação nativa classificada como mais prioritárias que está dentro dos limites das APPs e 

restauração das áreas mais prioritárias que são ocupadas por outros usos também dentro das 

APPs. Essas estratégias integram-se às exigências da LPVN e nesse cenário os PSE auxiliam a 

regularização dos proprietários rurais. 2) A conservação e restauração das áreas mais 

prioritárias que estão fora dos limites das APPs. Aqui a LPVN demonstrou-se ineficaz quanto 

a proteção dessas áreas e, assim, os PSE podem ser instrumentos eficazes no preenchimento 

dessas lacunas da legislação. Dessa forma, os instrumentos de comando e controle e de 

incentivo financeiro integram-se para promover benefícios sociais e ambientais e potencializar 

a oferta de SEs hídricos na bacia do rio Sarapuí.  
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5 CONCLUSÕES 

 

 Esse estudo avaliou os programas de PSE como como um instrumento para auxiliar a 

implementação de ações de manutenção e preservação dos serviços ecossistêmicos hídricos.  

Os rios das microbacias estudadas, apesar de atualmente terem menor quantidade de 

fósforo, passaram a apresentar maiores quantidades de sólidos e a sofrerem influência dos 

principais usos antrópicos na bacia.  

As pastagens, uso que mais se intensificou na bacia, áreas urbanas e agricultura estão 

negativamente associadas a qualidade da água, enquanto a cobertura florestal é fundamental 

para manter a qualidade dos corpos hídricos.  

As bacias com menores áreas de floresta continuaram a apresentar os maiores valores 

de poluentes e maior variação temporal, o que é um indicativo do impacto humano.  Apesar dos 

parâmetros de qualidade da água responderem diferentes em relação a composição da paisagem 

das microbacias e das APPs, a variação geral da qualidade da água foi melhor explicada pela 

escala da bacia, em ambos períodos analisados. 

 Dessa forma, conclui-se que o planejamento do manejo das bacias hidrográficas precisa 

adotar uma perspectiva em múltiplas escalas, uma vez que as APPs sozinhas não são suficientes 

para a manutenção da qualidade da água, podendo os PSE funcionarem como estratégia para 

auxiliar a proteção ou restauração de áreas importantes nessas bacias de cabeceira. Por outro 

lado, as APPs podem ser priorizadas para restauração, especialmente se considerarmos que 

quase metade da sua área é ocupada por usos e coberturas antrópicos. 

 As políticas de incentivo econômico para aumentar a faixa de proteção da vegetação 

nativa das áreas de mata ciliar pode ser uma estratégia interessante na bacia, uma vez que a 

margem de proteção de 100m ampliaria em mais de 150% a proteção das áreas mais prioritárias, 

em contrapartida com o cenário dos atuais 30 m de APP que inclui somente 30% da floresta 

nativa nas faixas de proteção.  

Concluiu-se ainda que não há incentivos por parte da LPVN em conservar ou restaurar 

áreas adicionais na bacia do rio Sarapuí. A bacia é ocupada em grande parte por propriedades 

rurais privadas, em sua maioria, propriedades da agricultura familiar. Os déficits de RL e APPs 

não são significativos comparados com os excedentes de vegetação nativa que podem ser 

ofertados para compensação ambiental como CRA.  Assim, os PSE podem ser uma alternativa 

para incentivar a conservação e restauração de áreas não incluídas na legislação. 
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Os PSE também podem ser aplicados para melhorar o saneamento básico da população 

rural e dar suporte aos agricultores quanto à adoção de melhores práticas agrícolas, 

especialmente para os pequenos proprietários, que são a maioria na bacia. 

No entanto, ressalta-se que os programas de PSE não isentam o papel do estado em 

implementar leis de proteção ambiental e nem da fiscalização de práticas agrícolas predatórias. 

Além disso, outras estratégias podem ser implementadas para auxiliar na proteção da qualidade 

da água, como a criação de unidades de conservação nas cabeceiras dos rios e a aplicação do 

ICMS ecológico. Esperamos que este trabalho possa subsidiar a implementação dos programas 

de PSE e dar suporte a gestão da bacia hidrográfica do rio Sarapuí. 
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