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Resumo

Os reservatorios proporcionam muitos beneficios (e.g. recreagdo, abastecimento de
agua, producdo de energia elétrica) para as populagdes humanas. No entanto, o
represamento de um rio transforma um ambiente l6tico em léntico. Essa mudanga afeta
as caracteristicas fisicas, quimicas e bioldgicas do ecossistema, tais como a velocidade
da correnteza, a profundidade do ecossistema, a penetracdo de luz, a quantidade de
biomassa decomposta, o consumo do oxigénio dissolvido. Nesse contexto, esse estudo
teve o objetivo de avaliar a influéncia de variaveis fisicas e quimicas (i.e. qualidade do
detrito, condi¢do aerdbia e anaerdbia, velocidade de corrente e pressdo hidrostatica)
sobre a decomposicao de recursos vegetais terrestres (folhas, galhos e serapilheira) que
permanecem na area alagada durante a formagdo dos reservatorios. Os resultados
mostraram que: i) os compostos labeis dos detritos de folhas consumiram mais oxigénio
dissolvido no estagio inicial da decomposi¢do, de acordo com sua maior fragilidade e
maior quantidade de COD. Além disso, o consumo acumulado de oxigénio dissolvido
apresentou duas fases durante a decomposi¢ao dos detritos, indicando que a composi¢ao
do COD foi heterogénea; ii) a perda de massa dos detritos foi maior na condi¢ao aerdbia
que na anaerdbia; iii) a velocidade de correnteza incrementou a perda de massa dos
detritos de folhas e galhos pelo seu efeito abrasivo. A perda de massa foi maior no
detrito de folhas, de acordo com sua maior fragilidade e maior razdo entre a area de
superficie e o volume; iv) a pressdo hidrostatica (equivalente a 30 ¢ 100 m de
profundidade) nao influenciou a decomposi¢ao dos detritos de folhas e galhos; v) a
qualidade do detrito foi um fator que determinou a agdo das varidveis ambientais
estudadas (disponibilidade de oxigénio dissolvido e velocidade da correnteza) sobre o

processo de decomposi¢ao dos detritos.
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Abstract

Reservoirs provide many benefits (e.g. recreation, water supply, electricity production)
to human populations. However, the damming of a water body changes the
characteristics from lotic to lentic environment. These changes affect the physical,
chemical and biological ecosystem, such as the current velocity, the ecosystem depth,
the light penetration, the amount of decomposed biomass, the oxygen consumption. In
this context, this study aimed to evaluate the influence of physical and chemical
variables (detritus quality, aerobic and anaerobic condition, current velocity and
hydrostatic pressure) on the decomposition of terrestrial plant resources (leaves,
branches and litter) that remain in the flooded area during the formation of the
reservoirs. The results showed that: i) labile compounds of leaf litter consumed more
dissolved oxygen in the initial stage of decomposition, according to their greater
fragility and DOC amount. In addition, the accumulated dissolved oxygen consumption
showed two phases during decomposition of debris, indicating that the composition of
DOC was heterogeneous, ii) the mass loss of debris was greater in aerobic than in
anaerobic condition; iii) the water velocity increased the mass loss of leaf and branches
detritus due their abrasive effect. The mass loss was higher in leaf debris, according to
their major fragility and higher surface area and volume ratio, iv) the hydrostatic
pressure (equivalent to 30 and 100 m depth) did not influence the decomposition of
leaves and branches detritus; v) the detritus quality was a factor that determined the
action of environmental variables studied (dissolved oxygen availability and current

velocity) on the detritus decomposition process.

xii



1. Capitulo 1: Introducéo

A maioria das civilizagdes do mundo surgiu no entorno de vales de rios. A
constru¢do de barragens ¢é, portanto, um dos mais antigos ramos da engenharia
(Matheny, 1976). Inicialmente, as barragens eram pequenas, mas conforme os projetos
hidroelétricos ganharam aceitagdo como geradores de eletricidade e as tecnologias de
transmissdo melhoraram, o tamanho das barragens aumentou notavelmente (Sternberg,
20006). Os reservatdrios mais modernos sdo projetados para varios propositos, tais como
a navegacao, a recreacdo, o abastecimento de agua, a irrigagdo e a produgdo de energia
elétrica, constituindo os chamados reservatérios de usos multiplos (Baxter, 1977;
Sternberg, 2006). Dessa forma, a construgdo de reservatdrios permite o
desenvolvimento econdmico, mas ao mesmo tempo gera diversos problemas na
qualidade e na quantidade de agua (Tundisi, 2007).

No Brasil, as principais bacias hidrograficas do Sul e do Sudeste do Brasil foram
reguladas pela construgdo de inimeros reservatorios para a gera¢ao de energia elétrica,
que suportou o desenvolvimento econdmico nessas regides, mas a0 mesmo tempo se
constituiu em um significativo impacto na qualidade e na quantidade das dguas dos rios
(Tundisi et al., 2006). Atualmente, diversos projetos de formagdo de usinas hidrelétricas
estio em andamento ou em fase de estudos (FURNAS, 2010), evidenciando a
importancia de pesquisas sobre os impactos ecoldgicos que estes empreendimentos
podem gerar.

Um impacto importante da formagao de reservatorios € a alteracdo nos fluxos de
agua. A maioria das alteracdes nos fluxos naturais ¢ resultante de barragens e
represamentos (Poff & Zimmerman, 2010). O fluxo de dgua em riachos e rios ¢ visto

como um “maestro” (Walker et al., 1995) ou “variavel mestre” (Power et al., 1995) que
1



molda muitas caracteristicas ecoldgicas fundamentais, como a biodiversidade e o
funcionamento do ecossistema (Poff et al., 1997, Hart & Finelli, 1999; Bunn &
Arthington, 2002). Varios estudos verificaram que as altera¢des (magnitude, freqiiéncia
e tempo) nos fluxos naturais induzem modificagdes nas caracteristicas ecologicas em
uma escala global (Nilsson et al., 2005; Poff et al., 2007). Essas alteragdes ocorrem nos
ambientes adjacentes e no proprio reservatorio formado. As alteragdes nas areas
adjacentes incluem a fragmentacdo de habitat nos rios represados (Dynesius & Nilsson,
1994); alteragdes de habitat a jusante do reservatério, como a perda de planicies de
inundagdo, zonas de vegetacdo riparia e¢ areas alagadas adjacentes, deterioragdo de
deltas e estuarios (Rosenberg et al., 1997). A mudanga de um trecho de um rio para um
reservatorio causa a desaceleracdo do fluxo de dgua e, posteriormente provoca a
sedimentacdo de particulas, diminuicdo da turbidez e aumento da penetracdo de luz,
aumentando a produgdo primaria in situ.

O aumento da profundidade da coluna d’4gua € outro ¢ outro aspecto que deve
ser considerado quando um reservatorio ¢ formado. De acordo com o principio
fundamental da Hidrostatica (Teorema de Stevin) (Bonadiman, 2005), a pressao
aumenta com o aumento da profundidade e pontos situados em um mesmo liquido e na
mesma horizontal ficam sujeitos a mesma pressdo. Dessa forma, a vegetacao terrestre
alagada em diferentes profundidades ¢ decomposta sob diferentes condi¢des de pressao
hidrostatica. O conhecimento a respeito dos efeitos da pressdo hidrostatica sobre os
microrganismos foi desenvolvido em estudos realizados em ecossistemas marinhos.
DeLong & Yayanos (1985) observaram a adaptacdo de uma bactéria barofilica que
mudou a proporg¢do dos lipidios da membrana com a alteragdo na pressdo hidrostatica,
mantendo sua fluidez. Por outro lado, outros estudos mostraram melhor crescimento

bacteriano sob pressdes correspondentes as profundidades onde microrganismos foram
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coletados, demonstrando que as bactérias estavam adaptadas apenas a pressdo in Situ e
ndo a variagdes na pressdo (Sakiyama & Ohwada, 1998; Tamburini et al., 2003). Em
ecossistemas aquaticos continentais nenhum estudo sobre os efeitos da pressdo
hidrostatica sobre os microrganismos foi desenvolvido.

Outro fator determinante para as alteracdes nas caracteristicas do ambiente
formado ¢ a decomposi¢do da vegetacdo terrestre alagada. As transformagdes
bioquimicas da matéria organica de origem vegetal que ocorrem através do
metabolismo de microrganismos sdo fundamentais para o ciclo do carbono e dos
nutrientes e para o fluxo de energia dos ecossistemas aquaticos (Wetzel, 1995). Segundo
Bianchini Jr. (2003), os processos de decomposicdo sdo constituidos por trés tipos de
mecanismos: a lixiviagdo, a fragmentacdo e o catabolismo. Na lixiviagdo (solubiliza¢ao
e dissolucdo), o material solivel ¢ removido do detrito pela acdo da agua. A
fragmentagdo ¢ o processo pelo qual ocorre a redugdo do tamanho do detrito, estando
relacionada com a digestdo dos organismos decompositores. Nesse processo, 0s
residuos gerados sdo excretados em particulas menores e com composi¢do quimica
diferente do material ingerido. O catabolismo transforma os compostos organicos
complexos em moléculas pequenas e simples, através de uma rea¢do ou de uma cadeia
de reacdes (Swift et al., 1979).

Aproximadamente todo o carbono organico dos ambientes aquaticos consiste de
carbono organico dissolvido (COD) ou carbono organico particulado (COP) de
organismos mortos, sobretudo os vegetais (Wetzel, 2001). Em relagdo aos tecidos
vegetais, compilacdo realizadas por Goldstein (1981) indicou valores tipicos para a sua
composi¢ao quimica: agticares e amido (1 a 5%); lipidios, graxas e taninos (1 a 8%);
proteinas (10 a 15%); lignina (10 a 30%); hemicelulose (10 a 28%); celuloses (20 a

50%). O contetido hidrossoluvel das células vegetais ¢ mais facilmente degradado, pois
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¢ composto por acucares livres, proteinas, amido, entre outros, substancias que, em
curto prazo, sdo responsaveis pelas alteragdoes da qualidade da 4gua. Em contraposicao,
grande parte da biomassa vegetal é constituida por compostos de dificil decomposi¢ao,
como a celulose, a hemicelulose ¢ a lignina (Cosgrove, 1997; Malherbe & Cloete,
2002). De modo geral, as estruturas poliméricas ndo podem ser diretamente
incorporadas pelos microrganismos, devendo antes ser convertida em moléculas
menores através de complexas reagdes enzimaticas (Vrba et al., 2004).

As velocidades dos processos de decomposigdo, através das quais as ciclagens
dos nutrientes ¢ do carbono ocorrem, dependem, basicamente, dos balancos entre os
processos de imobilizagdo (forma¢ao de biomassa de microrganismos) e mineralizacao
(Swift et al., 1979). Além disso, podem ser influenciados pela temperatura (Cunha-
Santino & Bianchini Jr., 2008; Cunha-Santino & Bianchini Jr., 2010); a concentracdo de
carbono e nutrientes dissolvidos (Xie et al., 2004; Marcé et al., 2008); oxigénio
dissolvido (Bianchini Jr. et al., 2002; Cunha-Santino & Bianchini Jr. 2006a); o tamanho
de particula (Swift et al., 1979) e o pH (Benner et al, 1985; Lopez-Archilla et al. 2001).

Em reservatorios recém formados, a decomposicdo da biomassa vegetal em
excesso resulta na eutrofizagdo tempordria do novo ecossistema e na deplecdo do
oxigénio, principalmente no hipolimnio (Baxter, 1977; Paiva, 1988, Gall et al., 2009),
podendo ocasionar a estratificagdo do oxigénio (Esteves, 1998).

A eutrofizacdo ¢ um dos exemplos mais visiveis de alteragdes antropicas na
biosfera (Smith, 2003), afetando ecossistemas aquaticos das regides articas até as
regioes antarticas (Smith, 2006; Smith et al., 2006). A eutrofizagdo pode ser
considerada uma reag@o em cadeia de causas e efeitos, cuja caracteristica principal ¢ a
perda da estabilidade do ecossistema. Essa estabilidade caracteriza-se pelo equilibrio

entre a producdo de matéria organica e o seu consumo e decomposicdo, pala qual o
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ecossistema passa a produzir mais matéria organica do que ¢ capaz de decompor
(Esteves, 1998). Os aportes externos de N e P, que causam este desequilibrio nos
ecossistemas aquaticos, sdo derivados de uma grande variedade de fontes, incluindo
aguas subterraneas, fluviais, escoamento superficial e aportes atmosféricos. Esse aporte
externo de nutrientes pode ser originado de fontes pontuais, que sdo localizadas e mais
facilmente monitoradas e controladas e, fontes ndo pontuais, que sao difusas ¢ muito
mais dificeis de monitorar e controlar (Smith et al., 1999). No caso de reservatorios
recém formados, a vegetagdo terrestre alagada ¢ a principal fonte de nutrientes do
ecossistema (Baxter, 1977; Scharf, 2002). Muitos estudos concluiram que o manejo dos
aportes do fosforo e do nitrogénio ¢ essencial para manter a qualidade da agua e a
integridade dos ecossistemas em condi¢des desejaveis (Schindler, 2006; Smith, 2006).
O suprimento de nutrientes pode direta ou indiretamente limitar a atividade metabolica
de microrganismos heterotroficos. Por exemplo, existem evidéncias do efeito positivo
direto de nitrogénio e fosforo sobre o crescimento bacteriano (Farjalla et al., 2002) e a
biomassa total de bactérias ¢ fortemente correlacionada com as concentragdes de
fosforo total em ecossistemas de agua doce ¢ marinhos (Li et al., 2004). Uma
importante conseqiiéncia do processo de eutrofizacdo ¢ a perda de biodiversidade do
ecossistema (Correll, 1998). O controle da eutrofizagdo no século 21 requer complexas
decisdes politicas e permanece um dos principais desafios para os pesquisadores e os
tomadores de decisdo (Schindler, 2006). Devido a isso, alguns autores sugerem a
remog¢ao de parte da vegetacdo terrestre antes da fase de enchimento de reservatorios
(Paiva, 1988; Campo & Sancholuz, 1998).

O consumo de oxigénio dissolvido durante a decomposi¢do varia entre os
recursos em fun¢do das propriedades quimicas dos diferentes tipos de compostos (labeis

e refratarios) (Antonio et al., 1999, Bianchini Jr. & Cunha-Santino, 2011). A rapida
5



deplecdo do oxigénio dissolvido esta relacionada com a decomposi¢do das fragdes
labeis do detrito da biomassa vegetal terrestre alagada (Bianchini Jr. & Cunha-Santino,
2005) em quantidade maior do que seria possivel decompor em aerobiose (Paiva, 1988).
A deplegdo do oxigénio dissolvido causa a redugdo do nitrato, do éxido de manganés,
do 6xido de ferro e do sulfato. Os produtos reduzidos (Mn(II), Fe(II), NH; e H,S)
podem acumular no hipolimnio, sendo tdxicos para muitos organismos (Friedl & Wiiest,
2002). A redugdo de oxidos de ferro e a liberacdo do ferro reduzido para a agua
promovem a diminui¢do da capacidade de reten¢do de fosforo no sedimento e, como
resultado, a produtividade do sistema aumenta (Schindler, 1977; Lovley, 1987; Esteves,
1998; Sundareshwar et al., 2003). Em condi¢des anoxicas, os processos de
metanogénese e desnitrificagdo acarretam na producdo e emissdo de metano (CHs) e
oxido nitroso (N,O) (Galy-Lacaux, 1999; Guérin et al., 2008).

A Lei Federal 3824 (1960) tornou obrigatdria a limpeza das bacias hidraulicas
dos agudes, represas ou lagos artificiais, com a finalidade de diminuir o impacto
imputado ao meio aquatico por essas construcdes (Brasil, 1960). De acordo com a
Constituicao Federal de 1988 (artigo 225 inciso 1V), o Estudo de Impacto Ambiental
(EIA) ¢ exigivel para obras potencialmente causadoras de significativa degradagdo do
meio ambiente (BRASIL, 1988). Dessa forma, através do Termo de Referéncia para
elaboragcdo do EIA, torna-se necessdrio quantificar a vegetacdo a ser suprimida no
reservatorio, a partir da utilizagdo dos parametros de qualidade de agua, areas de
reproducdo da ictiofauna, beleza cénica, erodibilidade e declividade, bem como avaliar
a qualidade de 4gua futura do reservatorio e a jusante deste, considerando as fases de
implantacdo e operagdo (Soares, 2003).

O uso de ferramentas preditivas das caracteristicas ecoldgicas de um futuro

reservatdrio atualmente ¢ imprescindivel para garantir a qualidade da 4dgua dentro de
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padroes estabelecidos em lei. Para esse proposito, os modelos matematicos sio
ferramentas que apresentam a capacidade preditiva necessaria, permitindo o
delineamento de aspectos do comportamento do sistema real, através do
estabelecimento de equagdes matematicas (Cunha-Santino & Bianchini Jr., 2006b).
Desta forma, a modelagem matematica pode contribuir significativamente para o
entendimento da dinamica dos elementos nos ecossistemas aquaticos.

O presente estudo foi parte do projeto desenvolvido no Grupo de Ensaios e
Simulagdes Ambientais em Reservatorios da Universidade do Estado do Rio de Janeiro
(GESAR/UERIJ). Parte desse projeto visou de analisar a decomposi¢do de recursos
vegetais terrestres em experimentos de laboratdrio, simulando algumas condig¢des
encontradas em reservatorios artificiais, tendo em vista fornecer constantes cinéticas do
decaimento e formacdo de compostos orginicos e inorganicos para a simulagdo
(modelagem matematica) da formacdo de reservatdrios, através de um programa

computacional.



1.1. Objetivos

Considerando-se as alteragdes fisicas e quimicas que a formagdo de um novo

reservatorio pode proporcionar, os objetivos deste estudo foram:

1- Avaliar a mineralizagdo aerdbia de recursos vegetais terrestres alagados na fase
inicial do processo de decomposicao;

2- Comparar a perda de massa de recursos vegetais terrestres alagados em aerobiose ¢
anaerobiose;

3- Avaliar a influéncia da velocidade de corrente de dgua sobre a perda de massa de
recursos vegetais terrestres alagados;

4- Avaliar a influéncia da pressdo hidrostatica sobre a decomposicdo de recursos

vegetais terrestres alagados.
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2. Capitulo 2: Estagio inicial da decomposicdo aerdbia da vegetacao

terrestre alagada na formacao de reservatorios

2.1. Resumo

A formacgao de reservatérios artificiais com o afogamento da biomassa vegetal terrestre
promove muitas alteracdes na qualidade da 4gua. A decomposicao dos recursos vegetais
afogados enriquece o ecossistema com nutrientes, causando a eutrofizagdo e a deplecdo
do oxigénio dissolvido, principalmente no hipolimnio, ocasionada pela decomposi¢ao
dos compostos organicos. Uma conseqiiéncia deste processo ¢ o aumento da
produtividade primaria e a perda da biodiversidade. Esse estudo teve o objetivo de
avaliar o estagio inicial da decomposicdo aerdbia de recursos vegetais terrestres (folhas,
galhos e serapilheira) e o enriquecimento com carbono organico dissolvido (COD) e
fosforo inorganico, até a entrada em anaerobiose. A perda de massa do detrito de folhas
foi de 14,0 (£2,0) %, ap6s 9 h de decomposi¢do; do detrito de galhos foi de 7,8 (+2,6)
%, ap6s 10 h e; da serapilheira foi de 7,0 (£0,4) %, apds 13 h. Apos estes periodos de
tempo ocorreu a entrada em anoxia. A variacdo no consumo de oxigénio dissolvido
mostrou que a composi¢do do COD foi heterogénea, com a liberagdo de compostos mais
labeis logo apds o afogamento e compostos menos ladbeis apds algumas horas de
decomposicdo. As amostragens realizadas em periodos de tempo mais curtos (intervalos
de 0,5 a 1 h) permitiram a observacdo destas variagdes. O detrito de folhas foi o
principal recurso que enriqueceu a 4agua com fosforo inorganico em 8h de
decomposi¢do, com a lixiviagdo de 23% do foésforo inicial do detrito. Apds 24h, o

detrito de galhos foi mais importante, com lixiviacdo de 30% do fosforo inicial. As
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mudangas nas caracteristicas da agua (elevado consumo do oxigénio dissolvido,
enriquecimento por COD e fosforo) foram intensas no inicio do processo de
decomposicao, sugerindo que, na formagao do reservatorio, as alteragdes podem ocorrer

no curto prazo.
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2.2. Introducéo

No Brasil, 76% da energia elétrica sdo gerados a partir de reservatorios de
hidrelétricas (ANEEL, 2008). Atualmente, diversos projetos de formagdo de usinas
hidrelétricas estdio em andamento ou em fase de estudos (FURNAS, 2010),
evidenciando a importancia de pesquisas sobre esses sistemas. Em novos reservatorios,
a decomposi¢ao da vegetagdo recém alagada acarreta a eutrofizacdo e a deplecdo do
oxigénio dissolvido nas regides profundas logo apds o represamento (Baxter, 1977,
Paiva, 1988, Gall et al., 2009). A deple¢ao do oxigénio dissolvido desencadeia uma
série de conseqiiéncias para o novo ecossistema, tais como a reducao do nitrato, 6xidos
de manganés, 6xidos de ferro e sulfato. Os produtos reduzidos podem se acumular no
hipolimnio onde, além de serem tdxicos para os organismos, tornam a interface
sedimento-dgua andxica e assim impedem o acumulo do hidroxido de ferro. Com a
perda de ferro para a dgua, a capacidade de retencdo de fosforo no sedimento decresce.
Como resultado, a produtividade do sistema aumenta (Esteves, 1998; Friedl & Wuest,
2002). Além disso, em condi¢des anodxicas, os processos de metanogé€nese e
desnitrificagdo acarretam na produgdo e emissao de metano (CHy) e 6xido nitroso (N,O)
(Galy-Lacaux, 1999; Guérin et al., 2008).

A biomassa vegetal terrestre alagada durante a formagdo de reservatdrios ¢é
composta pelas diferentes partes das plantas (i.e. folhas, galhos, cascas, serapilheira)
que permanecem na bacia de inundacdo. O carbono organico dissolvido inicial do
lixiviado (primeiras 24 h de submersdao) ¢ composto principalmente de compostos de
baixa massa molecular (< 10000 Da) (Kaplan et al., 1980). O consumo de oxigénio
durante a decomposi¢do varia entre os recursos em funcdo das propriedades quimicas

dos diferentes tipos de compostos (labeis e refratarios) (Antonio et al., 1999, Bianchini
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Jr. & Cunha-Santino, 2011). A rapida depleg¢do do oxigénio dissolvido esté relacionada
com a decomposi¢do das fragdes labeis do detrito (Bianchini Jr. & Cunha-Santino,
2005) e com a biomassa vegetal terrestre alagada em quantidade maior do que seria
possivel decompor em aerobiose (Paiva, 1988). Por exemplo, Scharf (2002) observou
que, apo6s o enchimento do reservatdorio Brucher, na Alemanha, houve uma
decomposicdo rapida da vegetagdo, resultando em condigdes anaerdbias nas regides
profundas e fornecendo fosforo para os organismos heterotréficos. Devido a isso, ¢
usual a proposi¢ao da remogao de parte (ou total) da vegetagdo nativa de areas distintas
no reservatorio para controlar o processo de eutrofizagdo e minimizar o consumo de
oxigénio dissolvido (Paiva, 1988; Campo & Sancholuz, 1998).

Considerando que diferentes tipos de recursos vegetais sdo alagados durante a
formacao de reservatdrios artificiais € que podem contribuir de forma diferente para o
consumo de oxigénio dissolvido e a eutrofizacdo, o objetivo desse estudo foi avaliar, em
condigdes experimentais, a cinética do consumo de oxigénio no estdgio inicial da
decomposicdo aerobica de diferentes tipos de detritos de vegetacdo terrestre (folhas,
galhos e serapilheira), até a entrada em anaerobiose e a lixiviagdo de carbono organico

dissolvido (COD) fésforo inorganico destes detritos.

2.3. Material e métodos

Descricdo da coleta e preparacéo da vegetacao e do solo

As coletas dos recursos vegetais utilizados neste estudo foram realizadas em trés

arcas de floresta secundaria médio-avancada de Mata Atlantica, na Bacia do Rio
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Grande, cidade de Nova Friburgo, RJ (22° 19° S e 42° 41° W). As coletas de folhas e
galhos (diametro < 1 cm) foram realizadas através de podao e tesoura de jardinagem e
compreenderam principalmente os seguintes taxons: Schinus terebinthifolius, Cariniana
estrellensis, Senna multijuga, Ormosia friburguesis, Alchornea sp., Croton sp., Inga sp.,
Trichilia SP, Solanaceae. O conjunto de folhas de géneros diferentes foi completamente
misturado sem proporcdo definida, constituindo a amostra mista de folhas, e o conjunto
de galhos de géneros diferentes constituiu a amostra mista de galhos. A coleta de
serapilheira referiu-se a todo o detrito em decomposi¢ao sobre o solo em quadrados
(quadrats) com area de 0,0625 m®>. Apods o transporte ao laboratério, as amostras de
folhas, galhos e serapilheira foram acondicionadas em estufa de circula¢ao forgcada a 45
°C para desidratagdo, até atingir massa constante. As concentracdes de carbono inicial
das amostras particuladas foram determinadas no modulo de solidos de um analisador
de carbono total (TOC) (Shimadzu - TOC-VCPN).

Amostras de solo superficial (at¢ 5 cm de profundidade) também foram
coletadas para preparagdo do indculo de incubagdo. O indculo teve a finalidade de
fornecer microrganismos e nutrientes para o inicio do processo de decomposicao,
considerando-se que na formacdo de um reservatorio o solo também ¢ inundado e
fornece estes elementos para a coluna d’agua. Os detritos alagados também fornecem
nutrientes e microrganismos aderidos para a decomposicdo, mas a preparacdo do
indculo evitou a utilizagdo de agua estéril nos experimentos. As amostras de solo foram
acondicionadas em refrigerador a temperatura de 10 °C para reduzir a atividade
metabolica, alterando minimamente as caracteristicas do solo. O in6culo para os dois
conjuntos de réplicas consistiu da incubacdo de 5 g de solo em 1 L de 4gua deionizada
durante um periodo de 6 h e, posteriormente, a filtragdo em malha de nylon para retirada

do detrito grosso.
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Descricdo do experimento de consumo de oxigénio

Para avaliar o consumo de oxigénio dissolvido durante a decomposi¢do dos
recursos (detritos de folhas, galhos e serapilheira), amostras de 3 g de cada tipo de
detrito foram acondicionadas em 1 L de inoculo em frascos de polietileno. Para cada
tipo de detrito foram preparadas seis réplicas, sendo divididos em dois conjuntos de trés.
No primeiro conjunto foram determinadas as concentragdes de oxigé€nio dissolvido
(OD) e a temperatura, através de um oximetro digital (YSI 55-12FT); a condutividade
elétrica, com um condutivimetro (QUIMIS® Q 795P) e concentragdes de carbono total
(CT) e carbono inorganico (CI) foram determinadas em um analisador de carbono
(Shimadzu - TOC-VCPN). As concentracdes de COD foram determinadas pela
subtragao entre os valores de CT e CI.

Os sensores do oximetro e do condutivimetro e uma seringa para retirada de
amostras foram mantidos imersos na agua durante todo o experimento para evitar
aberturas das tampas dos frascos. Para manter os sensores € a seringa imersos a0 mesmo
tempo, as tampas dos frascos foram preparadas com 3 furos para a passagem de cada
sensor e, apds a montagem dos sensores e da seringa, a tampa foi selada com um
involucro de borracha para impedir perda de gases. Como os sensores foram mantidos
nos frascos, as determinac¢des das concentragdes de oxigénio dissolvido, da temperatura
e da condutividade foram feitas em apenas 1 frasco por vez, até o consumo total do
oxigénio neste frasco. Durante as primeiras 7 horas do experimento as determinagdes
foram feitas a cada 30 minutos para o oxigénio dissolvido. A partir de entdo, as
determinagdes foram feitas a cada 1 hora, até que 1 dos frascos do conjunto atingisse
concentragio menor que 0,30 mg O, L. Para as determinag¢des do COD as aliquotas
foram retiradas em intervalos de 1h. Para subtrair os valores do oxigénio consumido e

do COD do in6culo, foram preparados 3 frascos controle (contendo apenas o indculo) e
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acompanhados com os tratamentos. Para determinar as concentracdes do COD,
aliquotas de 10 ml de cada frasco foram retiradas e imediatamente filtradas em
membrana Millex® Durapore PVDF de 0,45 um de poro, previamente lavadas com 100
ml de dgua Milli-Q.

O segundo conjunto de réplicas foi utilizado para avaliar a lixiviagdo do fésforo
inorganico. O experimento foi conduzido durante 24 h, com medigdes nos seguintes
intervalos de tempo: 0, 2, 4, 6, 8 ¢ 24 h. As concentragdes de fosforo inorganico foram
determinadas com cromatdgrafo de ions (Dionex, ICS 2000).

As concentragdes iniciais de carbono amostras particuladas (secas e trituradas)
de folhas, galhos e serapilheira foram determinadas no modulo de so6lidos de um
analisador de carbono total (TOC) (Shimadzu - TOC-VCPN) e as de fosforo pelo

método colorimétrico, de acordo com Fassbender (1973).

Modelagem matematica e analise de dados

A evolugdo do consumo de oxigénio ao longo do tempo foi ajustado ao modelo
cinético de primeira ordem descrito nas equagdes 1 (Bianchini Jr., 2003). O algoritmo
iterativo de Levenberg-Marquardt foi utilizado para parametrizar o modelo por meio de

regressoes nao lineares (Press et al., 1993).

em que: OC = oxigénio consumido (mg g de detrito); OCpax = consumo maximo de
oxigénio; kq= coeficiente de desoxigenagio (h™); e = base logaritmo natural; t = tempo
(h).
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Os valores de COD, fosforo inorganico e de condutividade elétrica foram
estatisticamente comparados entre os recursos através da analise ndo paramétrica de
Kruskal-Wallis, com nivel de significancia de 95%. Quando as diferengas estatisticas
foram observadas, o teste ndo paramétrico de Mann-Whitney, com nivel de
significancia de 95%, foi realizado para identificar as diferencas a cada 2 grupos

independentes.

2.4. Resultados

Os conteudos iniciais de carbono nos detritos de folhas, galhos e serapilheira
foram 497; 470 e 401 mg C g, respectivamente. Por sua vez, os conteudos iniciais de
fosforo foram 1,73, 2,00 ¢ 0,97 mg P g”'. A perda de massa do detrito de folhas foi de
14,0 (£2,0) %, apos 9 h de decomposi¢ao; do detrito de galhos foi de 7,8 (£2,6) %, apds
10 h e; da serapilheira foi de 7,0 (£0,4) %, ap6s 13 h. Os resultados de consumo de
oxigénio dissolvido foram ajustados ao modelo de primeira ordem do consumo de
oxigénio, com todos os coeficientes de determinagio (r*) > 0,99 (tabela 1). No entanto,
na decomposi¢ao do detrito de galhos e serapilheira, os resultados foram ajustados até
7h do experimento. Apods este periodo, as taxas de consumo de oxigénio aumentaram,
modificando a curva de consumo para uma nova fase, que ndo se ajustou ao modelo
utilizado (figura 1 B e C). O consumo de oxigénio na decomposicao do detrito de folhas
foi mais rapido, que o de galhos e serapilheira, respectivamente. Os frascos entraram em
anaerobiose ap6s 9, 10 e 13 h para a decomposi¢cdo de folhas, galhos e serapilheira,
respectivamente (figura 1 A, B e C). O coeficiente de desoxigenagdo (ky) foi maior no

detrito de folhas (tabela 1).
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Tabela 1: Parametrizagdo cinética do oxigénio consumido.

OCmax
Recurso (mg g™ erro kg (h™) erro r?
Folha 4,79 0,39 0,093 0,010 0,996
Galho 7,38 2,71 0,029 0,011 0,997
Serapilheira 6,18 1,01 0,025 0,004 1,000

Tempo (h)

Figura 1: Variacdo temporal e cinética do consumo de oxigénio dissolvido na
decomposicdo aerdbia de recursos vegetais terrestres: folhas (A), galhos (B) e
serapilheira (C), onde as taxas horarias = pontos brancos, valores acumulados = pontos
pretos. Variacdo temporal dos valores de COD na decomposi¢@o aerdbia dos recursos
vegetais terrestres (D).
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Os valores de COD foram significativamente diferentes entre todos os recursos
(p < 0,05). Os maiores valores de COD foram observados na decomposi¢ao do detrito
de folhas, seguido pelos valores de galhos e serapilheira, respectivamente (figura 1D).
Os detritos de folhas, galhos e serapilheira apresentaram lixiviagao de 5,03; 2,73 ¢ 0,72
% do conteudo inicial de carbono apds os periodos de 9, 10 e 13 h de decomposicao,
respectivamente (figura 1D).

A lixiviag¢ao do fosforo inorganico ndo apresentou diferencgas significativas entre
os detritos (p > 0,05). No entanto, a liberagao foi intensa durante as primeiras horas de
decomposicdo. Os detritos de folhas, galhos e serapilheira apresentaram lixiviacdo de
23, 15 e 9% do contetdo inicial de fosforo nas primeiras 8h de decomposicio,
respectivamente (figura 2). Apds 24h de incubagdo, a lixiviagdo no detrito de galhos
aumentou para 30% e os demais mantiveram valores proximos aos observados em 8h
(figura 2).

Os valores de condutividade elétrica foram significativamente diferentes entre
todos os recursos (p < 0,05). Os maiores valores foram observados na decomposi¢ao do
detrito de folhas, seguido pelos valores de galhos e serapilheira, respectivamente (figura

3).
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Figura 2: Variacdo temporal dos valores (%) do fbésforo inorganico (PI) na
decomposi¢do aerdbia de recursos vegetais terrestres.
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Figura 3: Variacdo temporal dos valores (uS cm™”) de condutividade elétrica na
decomposicdo aerdbia de recursos vegetais terrestres.

2.5. Discussdo

Nesse estudo foi observada intensa perda de massa, lixiviacdo de fosforo
inorganico e consumo de oxigénio dissolvido nas primeiras horas da decomposi¢ao dos
recursos vegetais terrestres alagados (figura 1; figura 2). A intensa perda de massa dos
detritos ocorreu pela lixiviagdo dos compostos dissolvidos, dentre os quais se encontram

os compostos labeis dos detritos. Os compostos liberados pela lixiviagdo do COD sao
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representados principalmente por agticares e amido, que sdo rapidamente decompostos
(Bianchini Jr. & Cunha-Santino, 2011). Este processo pode terminar nas primeiras 24 h
ou durar alguns dias (McDowell & Fisher, 1976; Brinson, 1977; Gopal, 1984; Bianchini
Jr. et al., 2002). De acordo com Bianchini Jr. & Cunha-Santino (2005), as mudangas nas
caracteristicas fisicas e quimicas da dgua no curto prazo derivam da decomposi¢do de
compostos labeis de carbono dos detritos.

Ocorreu uma grande demanda de oxigénio dissolvido, principalmente na
decomposicdo dos detritos de folhas (figura 1A). Esses resultados foram especialmente
importantes porque demonstraram que este recurso pode proporcionar a anoxia em um
curto periodo de tempo, causando potencialmente grandes modificagdes no ecossistema.
Antonio et al. (1999), estudando a decomposi¢ao aerdbia de folhas, galhos, cascas e
serapilheira do Plano de Controle Ambiental da Usina Hidrelétrica Tijuco Alto (Ribeira,
SP) observaram que o detrito de folhas e serapilheira foram os recursos mais criticos
para a alteracdo da qualidade da dgua. Nesse estudo, o detrito das folhas foi responsavel
pelas as maiores alteracdes na composi¢do quimica da agua, seguido pelo detrito dos
galhos e da serapilheira, respectivamente.

As taxas de consumo de oxigénio dissolvido apresentaram um rapido aumento
logo apds a submersdo dos detritos (figura 1A, 1B e 1C). No entanto, ap6és um periodo
de queda, ocorreu um novo aumento das taxas na decomposi¢do do detrito de galhos e
serapilheira, ap6s 7h. Este novo aumento caracterizou uma nova fase da decomposi¢ao
dos compostos lixiviados dos detritos. Comumente, nos estudos de decomposi¢do, os
tempos de amostragem altos e o processo de lixiviacdo geralmente ndo € registrado
(Cunha-Santino & Bianchini Jr., 2006). Muitos autores sugerem que a lixiviagdo ocorra
nos primeiros estdgios da decomposi¢do, podendo concluir-se nas primeiras 24 h

(Fallon & Pfaender 1976; Bianchini Jr. et al. 2002, Bianchini Jr. & Cunha-Santino,
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2011). A adogao de modelos matematicos de decaimento exponencial duplo considera
uma fase de decomposicao das fragdes labeis e/ou soliveis e uma fase de decomposi¢ao
dos compostos refratarios. Esse modelo representa melhor as perdas rapidas de massa
dos detritos que ocorrem no inicio decomposicgdo, relativas a lixiviagdo dos compostos
labeis e/ou soluveis (Cunha-Santino & Bianchini Jr., 2006). No entanto, nesse estudo
foi observado que o COD pode apresentar diferentes fases de decomposi¢do em um
curto periodo de tempo, caracterizadas pelo aumento das taxas e do consumo
acumulado do oxigénio dissolvido, provavelmente causadas pelos diferentes
componentes do COD. Estas observagdes foram possiveis porque as amostragens foram
realizadas em intervalos de tempo bastante proéximos (0,5 a 1,0 h).

Outro aspecto importante para a alteragdo das caracteristicas quimicas da agua
do novo reservatorio € o aporte de nutrientes. O foésforo € o principal nutriente limitante
da produtividade primaria e microbiana em ambientes aquaticos de agua doce e o maior
contribuinte para o processo de eutrofizacao (Schindler, 1977; Wetzel, 2001). Fonseca
et al. (submetido) observaram que a liberagdo de fosforo inorganico durante a
decomposi¢ao anaerdbia do detrito de folhas e galhos de vegetacdo terrestre variou entre
39.2 e 45.9% da massa inicial de P para folhas e entre 31.4 e 46.5% para galhos, apos
120 dias de decomposi¢do. No entanto, neste estudo ocorreu uma intensa liberagdo de
fosforo inorganico (ortofosfato) em apenas 8h de decomposicao (figura 2). Do conteudo
inicial de fosforo do detrito de folhas, galhos e serapilheira, 23, 15 ¢ 9% foram
lixiviados, respectivamente (figura 2). Este rapido aumento nas concentragdes de
fosforo na coluna d’agua associado a entrada da coluna d’dgua em anaerobiose
provavelmente tem implicagdes importantes para o metabolismo do novo reservatorio

(e.g. produgdo primaria) porque a capacidade de retencdo de fosforo precipitado no
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sedimento decresce e, como resultado, a produtividade do sistema aumenta, reforgando
a eutrofizagdo (Schindler, 1977; Esteves, 1998; Sundareshwar et al., 2003).

O efeito da alta concentragdo de fosforo na decomposicdo dos detritos por
microrganismos ¢ mediado pela qualidade dos detritos (Ardon et al, 2006). Os
microrganismos que colonizam detritos com maiores quantidades de carbono labil
teriam maiores demandas por nutrientes (Melillo et al., 1983, Melillo et al., 1984).
Consequentemente, tais comunidades microbianas (ndo limitadas por carbono) seriam
limitadas por nutrientes em ambientes oligotroficos (Melillo et al., 1984). Em contraste,
as comunidades microbianas que colonizam detritos com grandes concentragdes de
carbono refratario sdo primariamente limitadas por carbono e ndo por nutrientes e,
portanto, sdo incapazes de responder ao aumento da concentracdo de nutrientes no
ambiente. No nosso estudo, a intensa liberagdo de carbono labil e/ou soluvel ¢ fosforo
nos estagios iniciais da decomposi¢do indicam que as comunidades microbianas nao
serdo limitadas por carbono e fosforo, aumentando a produtividade do novo
reservatorio.

Uma conseqiiéncia importante deste processo ¢ a perda de biodiversidade do
ecossistema (Correll, 1998). Considerando a biomassa vegetal de uma floresta, a
liberagdo de fosforo para a coluna d’agua durante a decomposi¢ao dos detritos na fase
de enchimento de um reservatorio pode ter um efeito acentuado na alteragdo da
composicao quimica da dgua e na perda de biodiversidade. De acordo com Scharf
(2002), apos o enchimento do reservatorio Brucher, na Alemanha, houve uma
decomposicdo rapida da vegetacdo remanescente, resultando em condigdes anaerdbicas
nas regides profundas, fornecendo nutrientes (fésforo) ndo apenas para a produgdo
autotrdofica, mas também para a cadeia trofica heterotrofica. Figueiredo & Bianchini Jr

(2008), estudando as fases de enchimento e estabilizagdo de um reservatério tropical,
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observaram a ocorréncia de anoxia e que as concentragdes de P foram caracteristicas de
estado eutréfico, principalmente no meso e hipolimnio e, que este padriao deve ser
similar em reservatérios com longo tempo de residéncia que inundem areas com
vegetagdo de cerrado.

Os resultados desse experimento demonstraram a contribui¢do determinante do
alagamento da vegetacdo terrestre para o processo de eutrofizacdo e a ocorréncia da
anoxia. Na forma¢ao de um reservatorio, o detrito de folhas provavelmente seja o mais
critico, relativamente. No entanto, o detrito de galhos apresenta biomassa maior e,
portanto, possa ser mais critico em termos absolutos. O tempo de residéncia do
reservatorio também tem importancia fundamental para o estabelecimento da
eutrofizacdo e da anoxia. Em reservatorios com baixo tempo de residéncia, essas
condigdes serdo minimizadas. A quantidade de fitomassa também poderd ser
determinante sobre estas condi¢des. Devido a isso, alguns autores sugerem a remog¢ao
de parte da vegetacdo terrestre antes da fase de enchimento de reservatdrios (Paiva,

1988; Campo & Sancholuz, 1998).
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3. Capitulo 3: Perda de massa durante a decomposicdo aerobia e
anaerobia do detrito de folhas e galhos de vegetacéo terrestre alagada

na formacao de reservatorios

3.1. Resumo

A formacdo de reservatérios artificiais geralmente alaga a biomassa vegetal terrestre
que permanece na area de inundacdo. A decomposi¢cdo da vegetacdo alagada pode ter
implicagdes para o metabolismo do reservatorio. O objetivo deste estudo foi avaliar a
perda de massa durante a decomposi¢do aerdbia e anaerdbia da vegetagdo terrestre
alagada em microcosmos no laboratorio. Detritos de folhas e galhos foram incubados
separadamente. A perda de massa foi determinada periodicamente durante o processo de
decomposicao por 4 meses. Os resultados das variagdes temporais da perda de massa
foram ajustados a um modelo cinético de primeira ordem. A maior perda de massa do
detrito de folhas indicou sua maior importancia relativa para a alteracdo da qualidade da
agua (composi¢do quimica) do novo ecossistema. No curto prazo, a perda de massa dos
detritos derivou da lixiviagdo das fragdes labeis e/ou soluveis e foi independente da
condi¢gdo ambiental (aerobiose ou anaerobiose). As fra¢des refratarias foram
predominantes e sua perda de massa pela decomposi¢do foi um processo lento. A perda
de massa das fra¢Oes refratdrias na condigdo aerdbica foi maior que na condi¢do
anaerobica, demonstrando que as fracdes refratarias estdo sujeitas as condigdes
ambientais e que a condicdo aerdbica proporcionou a decomposicdo mais rapida dos

detritos.
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3.2. Introducéo

A formacao de novos reservatorios acarreta na transformacdo de um ambiente
l6tico em léntico, afetando ndo apenas as caracteristicas hidroldgicas, mas também as
caracteristicas fisicas, quimicas e bioldgicas do ecossistema (Friedl & Wiiest, 2002).
Uma alterag@o importante ¢ a entrada extrema de matéria organica aloctone, proveniente
da vegetagdo terrestre alagada (Paterson et al., 1997). As taxas de decomposi¢do da
matéria organica dependem das condigdes ambientais, como por exemplo, a temperatura
(Cunha-Santino & Bianchini Jr., 2010; Cunha-Santino & Bianchini Jr., 2008; Santos et
al., 2009), o pH (Lopez-Archilla et al. 2001; Benner et al, 1985), a atividade
heterotrofica dos organismos (Jugnia et al., 1999), a disponibilidade de oxigénio
dissolvido (Bianchini Jr. et al., 2002; Cunha-Santino & Bianchini Jr. 2006a), a
qualidade e a quantidade de matéria orginica (Bianchini Jr. & Cunha-Santino, 2005;
Bianchini Jr. & Cunha-Santino, 2011). Em novos reservatorios, a decomposicao da
biomassa vegetal frequentemente resulta em alteracdes nas varidveis ambientais citadas,
afetando a biota aquatica e as cadeias troficas (Paterson et al., 1997; Campbell et al.,
1998; Tadonléké et al., 2002; Gall et al., 2009). Devido a isso, alguns autores propdem
a remog¢do do excesso da vegetacdo nativa de areas distintas no reservatorio (Paiva,
1988; Campo & Sancholuz, 1998).

A decomposicdo da vegetacdo terrestre submersa frequentemente resulta na
eutrofiza¢do temporaria do novo ecossistema e como consequéncia na deplecdo do
oxigénio dissolvido, principalmente no hipolimnio (Baxter, 1977; Paiva, 1988, Gall et
al., 2009). Geralmente, os reservatorios artificiais profundos apresentam a estratificagdo
do oxigénio, especialmente os reservatorios que foram formados em areas com densas

coberturas vegetais (Esteves, 1998). Devido a isso, a decomposicao da matéria organica
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terrestre nos reservatorios ocorre em aerobiose, anoxia ou anaerobiose. A decomposi¢ao
aerdbia ¢ considerada mais rapida (Wetzel, 2001) e o consumo de oxigénio dissolvido
esta relacionado com a formagdo de didéxido de carbono (Jergensen & Bendoricchio,
1994; Antonio & Bianchini Jr., 2003). Por outro lado, a decomposi¢do anaerdbia
desencadeia conseqiiéncias para o novo ecossistema, dentre as quais a redugdo de
oxidos de ferro e a liberagao do ferro reduzido para a dgua (Lovley, 1987). Com a perda
de ferro para a agua, a capacidade de retengdo de fosforo precipitado no sedimento
decresce e, como resultado, a produtividade do sistema aumenta (Schindler, 1977;
Esteves, 1998; Sundareshwar et al., 2003). Além disso, em condigdes anodxicas e
anaerobias, os processos de metanogénese e desnitrificagdo acarretam na producdo e
emissdo de metano (CHy4) e 6xido nitroso (N,O) (Galy-Lacaux, 1999; Guérin et al.,
2008).

Em adicdo as condig¢des predominantes, as taxas de decomposi¢cdo dos recursos
vegetais dependem também de aspectos qualitativos de sua composi¢do quimica
(compostos labeis e refratarios) (Bianchini Jr. & Cunha-Santino, 2005; Romeiro &
Bianchini Jr., 2006; Haitao et al., 2007). De modo geral, os compostos labeis dos
detritos sofrem decomposi¢do mais rapida que os compostos refratirios (Mann &
Wetzel, 1996; Bianchini Jr. e Cunha-Santino, 2005). Os detritos de plantas lenhosas
contém mais tecidos estruturais e, portanto, decompdem mais lentamente do que o
detrito de plantas herbaceas (Janssen & Walker, 1999; Enriquez et al., 1993; Moran &
Hodson, 1989). A decomposicao também ¢ mais lenta em espécies perenes (Morris &
Lajtha, 1986). Entretanto, a mistura de matéria organica dissolvida ladbil com matéria
organica dissolvida refratdria acumulada pode acelerar o crescimento bacteriano e a

remogao da matéria organica pelas bactérias (Farjalla et al., 2009). Além disso, as taxas
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de decomposigdo para cada recurso vegetal mudam ao longo do tempo (Moran et al.,
1989; Bianchini Jr. & Cunha-Santino, 2011).

A importancia relativa dos fatores ambientais (disponibilidade de oxigénio) e da
qualidade do detrito sobre o processo de decomposicdo ndo é bem definida. Por
exemplo, Bianchini et al., (2002) observaram que a decomposi¢do anaerdbia da matéria
organica particulada labil (MOP.) do detrito da macréfita aquatica Montrichardia
arborescens (L.) Schott foi mais rapida que no processo aerobio. Por outro lado, a
decomposicdo aerdbia foi mais répida para a matéria organica dissolvida (MOD).
Kristensen et al. (1995), observaram que a decomposi¢do da matéria organica em
sedimento marinho foi semelhante para os compostos ldbeis em aerobiose e
anaerobiose, porém a decomposicao anaerdbia foi menor para os compostos refratérios.
Haitao et al. 2007, observaram que as decomposicdes de trés espécies de macrofitas
aquaticas em um pantano foram mais afetadas pela qualidade do detrito do que pelos
fatores ambientais.

Considerando-se a magnitude das alteragdes nas caracteristicas fisicas e
quimicas da agua causadas pela incorporagdo da biomassa vegetal terrestre em
reservatdrios artificiais de 4gua e a influéncia da qualidade dos detritos e das condig¢des
ambientais sobre o processo de decomposi¢do, o objetivo desse estudo foi avaliar a
decomposicao de tipos diferentes de detritos (folhas e galhos) em diferentes condigdes

ambientais (aerobiose e anaerobiose).
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3.3. Material e métodos

Descricédo da coleta e preparacao da vegetagao e do solo

As amostragens dos recursos vegetais utilizados foram realizadas em trés areas
de floresta secundaria médio-avancada de Mata Atlantica, na Bacia do Rio Grande,
cidade de Nova Friburgo, RJ (22° 19” S e 42° 41’ W). As amostragens de folhas e
galhos (didametro < 1 cm) foram realizadas através de podao e tesoura de jardinagem
compreendendo principalmente os seguintes taxons: Schinus terebinthifolius, Cariniana
estrellensis, Senna multijuga, Ormosia friburguesis, Alchornea sp., Croton sp., Inga sp.,
Trichilia sp., Solanaceae. O conjunto de folhas de géneros diferentes foi misturado,
constituindo a amostra mista de folhas, e o conjunto de galhos de géneros diferentes
constituiu a amostra mista de galhos. Apos o transporte ao laboratdrio, as amostras de
folhas e galhos foram acondicionadas em estufa de circulagdo forgada a 45 °C para
desidratacdo, até atingir massa constante. Amostras de solo superficial (at¢ 5 cm de
profundidade) também foram coletadas para preparagdo do inoculo de incubagdo. As
amostras de solo foram acondicionadas em refrigerador a temperatura de 10 °C para

reduzir a atividade metabdlica, alterando minimamente as caracteristicas do solo.

Descricdo dos experimentos de decomposicdo aerdbia e anaerdbia

Para a realizacdo do experimento de perda de massa dos detritos de folhas e

galhos em aerobiose foram determinadas as massas de 33 amostras de 5 g de cada
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recurso. As amostras foram acondicionadas em sacos de decomposigao de nylon de 10 x
15 cm, com malha de 1 mm?. Os sacos de decomposi¢io de cada tipo de recurso (folhas
e galhos) foram imersos separadamente em dois recipientes de polietileno de 60 L, com
55 L de indculo previamente preparado, atingindo uma proporgdo de 3 g L. Os
recipientes foram mantidos abertos e com aeragdo constante. Para a realizacdo do
experimento de perda de massa dos detritos de folhas e galhos em anaerobiose foram
determinadas as massas de 33 amostras de 1 g de cada recurso. As amostras foram
acondicionadas separadamente em frascos de vidro. Aos frascos foram adicionados 100
ml do inéculo previamente preparado, atingindo uma proporcio de 10 g L. Apesar das
massas diferentes, as comparagdes dos resultados foram feitas com os valores de
porcentagem de perda de massa em relagdo ao detrito inicial. Os frascos de vidro foram
acondicionados em cilindros de ago inox de 4 L (n = 3 para cada recurso). Os flanges
dos cilindros de aco foram aparafusados, garantindo a estanqueidade do sistema. Os
cilindros de pressdo foram preenchidos com argonio, para manter uma atmosfera
anaerdbia. O in6culo previamente preparado consistiu da adi¢do de 400 g de solo em 2
L de 4gua deionizada durante um periodo de 6 h e, posteriormente, a filtragdo em malha
de nylon para retirada do detrito grosseiro. Ao filtrado foi adicionada agua deionizada,
totalizando 80 L de indculo. A parte do indculo utilizada no experimento anaerobio foi
borbulhada com nitrogénio (N;) para estabelecer a condi¢cdo anaerdbia. A preparagdo do
in6culo teve a finalidade de fornecer nutrientes € microrganismos para o inicio do
processo de decomposi¢do, além do que ja havia nos detritos.

Ao longo de quatro meses foram realizadas 12 amostragens para cada
experimento, correspondendo aos dias 0, 1, 3, 5, 10, 15, 20, 30, 45, 60, 90 e 120. A cada
amostragem foram retiradas 3 réplicas de cada recipiente no experimento aerébio e 1

cilindro de ago foi desmontado no experimento anaerobio, para retirada dos frascos. No
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dia 0 ndo foram retiradas réplicas e a massa remanescente de folhas e galhos
correspondeu a massa inicial das amostras. As amostras retiradas foram acondicionadas
em estufa de circulagdo forgcada a 45 °C para desidratacdo, até atingir massa constante.
Apos este periodo, as massas das amostras foram determinadas. Em cada amostragem
foi determinada a condutividade elétrica, com um condutivimetro (Q 795P, Quimis®) e
o oxigénio dissolvido, com um oximetro (YSI 55-12FT), na condi¢do aerdbia. A
temperatura da dgua foi mantida em 24 = 1 °C através da climatizacdo do laboratério. O
monitoramento da temperatura foi realizado com termoémetro de bulbo, no experimento
aerdbio e, através de um modulo de controle e aquisi¢do de dados denominado Compact
Field Point (CFP) com 10 sensores de temperatura (termopares) e uma interface
computacional desenvolvida com o software LabVIEW (National Instruments), no

experimento anaerdbio.

Modelagem matematica e analise de dados

A evolugdo da perda de massa dos detritos de folhas e galhos no tempo foi
ajustada ao modelo cinético de primeira ordem descrito na equagdo 1 (Bianchini Jr.,
2003). O algoritmo iterativo de Levenberg-Marquardt foi utilizado para as regressdes
ndo lineares (Press et al., 1993).

MOP = MOP, , x (e ™)+ MOP, (e ™) ............ (Eq. 1)

em que: MOP = matéria organica particulada (%); MOPrs = matéria organica

particulada labil/soltvel (%); MOPr = matéria organica particulada refrataria (%);e =
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base logaritmo natural; t = tempo (dia); kr = coeficiente global de decaimento da MOPg
(dia™); ky = coeficiente de mineralizagio da MOPx (dia™).

As variagdes temporaisda perda de massa dos detritos de folhas e galhos foram
estatisticamente comparada através da analise ndo paramétrica de Kruskal-Wallis, com
nivel de significancia de 95%. Quando as diferencas estatisticas foram observadas, o
teste ndo paramétrico de Mann-Whitney, com nivel de significancia de 95%, foi

realizado para identificar as diferengas a cada 2 grupos independentes.

3.4. Resultados

As variacoes da perda de massa dos recursos nas duas condigdes (aerobiose e
anaerobiose) se ajustaram ao modelo de duplo decaimento exponencial, com
coeficientes de determinagio (r*) > 0,84 (tabela 2). Para os dois tipos de detrito nas duas
condigdes experimentais selecionadas ocorreu uma fase de lixiviagdo, que prevaleceu
nos primeiros dias, sendo responsavel por uma intensa perda de massa do detrito (figura
4 A e B, tabela 1). Posteriormente, ocorreu a decomposi¢do mais lenta dos compostos
refratarios (figura 4 A e B, tabela 2).

As perdas de massa dos detritos de folhas nas duas condi¢des foram
significativamente maior (p < 0,05) que as perdas de massa dos detritos de galhos. O
MOP s representou 12,5% para o detrito de folhas e, 10,8% para o detrito de galhos, em
aerobiose (tabela 2). Em anaerobiose, o MOP;g atingiu os valores de 18,4% para a
decomposicao do detrito de folhas e 13,4% para o detrito de galho (tabela 2). O MOPxr

atingiu o valor de 87,4% para a decomposi¢cdo do detrito de folhas e, 89,1% para a
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decomposi¢do do detrito de galhos, em aerobiose (tabela 2). Em anaerobiose, o MOPgr
atingiu o valor de 81,5% na decomposi¢do do detrito de folhas e, 86,6% na
decomposicdo do detrito de galhos (tabela 2). Um mesmo tipo de detrito (folhas ou
galhos) ndo apresentou diferencas significativas (p > 0,05) entre as condi¢des aerdbias e
anaerobias. Os valores de kr ndo apresentaram diferengas, considerando-se os erros
(tabela 2). Os valores de k; foram maiores em aerobiose do que em anaerobiose ¢

maiores na decomposi¢ao aerdbica do detrito de folhas (tabela 2).
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Figura 4: Ajustes cinéticos da perda de massa na decomposicao aerdbia (A) e anaerobia
(B) de folhas e galhos.

Tabela 2: Parametrizacdo do modelo que descreve a perda de massa na decomposi¢ao
aerdbia e anaerobia de folhas e galhos.

Recurso  MOPg MOPgr
Condicao % erro K erro % erro K, erro .
Folha

aerdbio 12,5 1,1 1,07 0,27 874 0,6 0,0033 0,0001 0,99
Galho

aerdbio 10,8 0,8 1,11 0,23 89,1 0,4 0,0008 0,0001 0,98
Folha

anaerobio 18,4 27 1,16 048 81,5 0,9 0,0000 0,0000 0,84
Galho

anaerobio 13,4 1,6 3,11 261 866 0,7 0,000l 0,0001 091
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Os valores de condutividade elétrica aumentaram durante a decomposi¢ao, para
os dois recursos, nas duas condi¢des e foram maiores na decomposicdo das folhas
(figura 5 A e B). Os valores de condutividade na decomposi¢do anaerdbia foram
maiores que na aerébia (figura 5 A e B). A concentragdo de oxigénio dissolvido
diminuiu no inicio do processo aerobio, variando entre 2,73 e 8,09 mg L' na

decomposicio das folhas e, entre 2,92 e 8,27 mg L™ na decomposicdo dos galhos

(figura 6).
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Figura 5: Variagdo temporal da condutividade elétrica (uS cm™) durante a perda de
massa na decomposi¢ao aerobia (A) e anaerobia (B) de folhas e galhos.
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Figura 6: Variagdo temporal da concentragdo de oxigénio dissolvido (mg L) durante a
perda de massa na decomposicado aerdbia de folhas e galhos.

47



3.5. Discussao

Os resultados indicaram que a qualidade do detrito (compostos soluveis e
refratarios) e as condigdes ambientais (aerobiose € anaerobiose) ndo resultaram em
diferencas de velocidade de perda de massa durante a fase de lixiviagdo. No entanto, a
qualidade do detrito ocasionou maior perda de massa na decomposi¢ao do detrito de
folhas nas duas condi¢des. De acordo com Bianchini Jr. e Cunha-Santino (2011), a
perda de massa na fase de lixiviagdo esta principalmente relacionada com a qualidade
do detrito e secundariamente com as condi¢des ambientais, corroborando o resultado de
maior perda de massa do detrito de folhas. Quando adota-se um modelo de duplo
decaimento exponencial considera-se que a qualidade do detrito esteja relacionada com
a heterogeneidade de sua composi¢dao quimica (Cunha-Santino & Bianchini Jr., 2006b).
Por sua vez, a heterogeneidade do detrito esta relacionada com o seu potencial de
degradacdo, neste caso, apresentando uma fracao labil e/ou soltvel e outra refrataria
(Mann & Wetzel, 1996; Cunha & Bianchini Jr. 1998; Asaeda et al. 2000). Neste estudo,
o ajuste ao modelo exponencial duplo (tabela 2) demonstrou a heterogeneidade dos
detritos, isto ¢, admitiu que as folhas e os galhos apresentassem uma fragao 1abil e/ou
solivel e outra refratdria. A maior perda de massa do detrito de folhas nas duas
condi¢des (figura 4A e 1B) demonstrou que este recurso foi mais facilmente
decomposto, indicando uma maior propor¢do de compostos labeis. Estes resultados
foram corroborados pelo maior consumo de oxigénio na decomposicao das folhas, que
ocorreu no primeiro dia e se estendeu até o terceiro dia do experimento (figura 6),
indicando que a maior parte dos compostos labeis de facil decomposi¢do foram

lixiviados imediatamente apds a imersdao. Na decomposi¢do aerdbia dos galhos o maior
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consumo de oxigénio galhos ocorreu apenas no terceiro dia do experimento (figura 6),
indicando que os compostos labeis do detrito de galhos lixiviaram mais lentamente ¢ em
propor¢do menor em relacdo aos detritos de folhas. Os maiores valores de
condutividade elétrica na decomposi¢do de folhas nas duas condi¢des corroboraram este
resultado (figura SA e 2B). Os maiores valores de condutividade elétrica na condi¢do
anaerdbia (figura 5B) ocorreram provavelmente pela maior massa inicial de folhas e
galhos no experimento (10 g L™"). Os detritos de folhas geralmente apresentam maior
fragilidade e vulnerabilidade ao ataque de microrganismos decompositores € uma maior
proporg¢do de compostos soluveis, como agucares, amido e proteinas, que sdo facilmente
decompostos (Bianchini Jr. & Cunha-Santino, 2011).

De modo geral, considera-se que a decomposi¢do aerdbia seja um processo mais
rapido que a decomposicdo anaerobia (Wetzel, 2001). Entretanto, muitos estudos
apontaram em direcdes diferentes em relagdo aos efeitos da aerobiose ou anaerobiose
sobre a decomposi¢ao. Por exemplo, Antonio et al. (1999), estudando a decomposigido
aerobia de detritos de vegetacdo terrestre para a formacdo da usina hidrelétrica Tijuco
Alto (Ribeira, SP), estimaram que 61,2 ¢ 37,0 % do carbono contido nas folhas e galhos
foram mineralizados, respectivamente. Bitar et al. (2002), estudando a decomposigdo
anaerdbia dos mesmos tipos de detritos antes da formacdo da mesma usina hidrelétrica,
calcularam que 42,4 e 21,2 % do carbono contido nas folhas e galhos foram
mineralizados, respectivamente. Estes resultados demonstraram que houve maior
mineralizacdo das folhas em relagdo aos galhos em uma mesma condic¢do (aerobiose ou
anaerobiose) e que a mineralizagdo das folhas e dos galhos em aerobiose foi maior do
que em anaerobiose. Por outro lado, em um estudo realizado para a caracterizagcdo da
area diretamente afetada pela inundag¢do da vegetacdo terrestre na formagdo da Usina

Hidrelétrica de Segredo (Curitiba, PR) (MDK/CENCO/COPEL, 1988), a mineraliza¢ao
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aerdbia dos compostos refratarios foi de 80,9 a 82,8 % na decomposicao de folhas e
galhos, respectivamente e, a mineralizagdo anaerobia foi de 83,2 a 92,5 % para folhas e
galhos, respectivamente. Esses resultados, contrariamente aos do estudo anterior,
demonstraram que houve uma maior mineralizagdo dos galhos em relagdo as folhas em
uma mesma condi¢do (aerobiose ou anaerobiose) e que a mineralizagdo das folhas e dos
galhos em anaerobiose foi maior do que em aerobiose.

Além disso, para um mesmo tipo de detrito a influéncia da condigao aerdbia ou
anaerdbia pode ser diferente entre as fragdes labil e refrataria. Por exemplo, Kristensen
et al. (1995), observaram que a decomposi¢do da matéria organica em sedimento
marinho foi semelhante entre os compostos labeis em aerobiose e anaerobiose, porém a
decomposi¢ao anaerdbia foi menor para os compostos refratarios. Em um estudo sobre a
decomposicdo aerdbia de detritos de vegetagdo terrestre, do projeto basico ambiental do
Complexo Hidrelétrico Canoas (FAI-UFSCar/CESP, 1998) foi observado que 28,6 e
14,6 % do carbono 1abil e/ou soluvel do detrito de folhas e galhos foram mineralizados,
respectivamente. Por outro lado, os valores de carbono particulado refratario
mineralizado, no mesmo estudo, foram de 71,4 e 85,4 % para folhas e galhos,
respectivamente. Bianchini Jr. & Cunha-Santino (2011), estudando a decomposi¢ao
aerdbia de detritos de vegetacdo terrestre, observaram que 18,2 e 12,7 % do carbono
labil e/ou soluvel do detrito de folhas e galhos foram mineralizados, respectivamente.
Os valores de carbono particulado refratario mineralizado, no mesmo estudo, foram de
81,8 e 87,3 % para folhas e galhos, respectivamente. Estes estudos demonstraram que,
em relagdo a mineralizacdo dos compostos labeis e/ou soluveis da vegetacdo terrestre
alagada, a influéncia do oxigénio dissolvido foi maior sobre o detrito de folhas e, em
relacdo a mineralizagdo dos compostos refratarios, a influéncia foi maior sobre o detrito

de galhos. Mesmo entre os compostos labeis e/ou soltiveis pode haver diferencas entre

50



as condigdes aerobia e anaerdbia. Por exemplo, Bianchini Jr. et al. (2002) observaram
que a decomposi¢cdo anaerdbia da matéria organica particulada 1abil (MOPL) do detrito
de uma espécie de macrofita aquatica foi mais rapida que no processo aerdbio, enquanto
que a decomposicao aerdbia foi mais rapida para a matéria organica dissolvida (MOD).

As consequéncias da decomposi¢do em condigdes aerdbicas ou anaerdbicas em
um reservatorio sdo distintas. Quando o processo de decomposicdo € aerobio, a
mineralizagdo do carbono das particulas organicas ¢ completa at¢ CO, (Stumm &
Morgan, 1981; Jergensen & Bendoricchio, 1994), enquanto que a decomposi¢io
anaerobia ¢ realizada por um consorcio de organismos mutualisticos que se alteram em
funcdo da disponibilidade e do tipo de aceptor de elétrons, caracterizando 0s processos
de respira¢do anaerdbia e fermentacdo, tais como a desnitrificagdo, reducdo de metais,
sulfato-redu¢do e metanogénese, tendo como produtos gerados o Nj, N,O, Mn*", Fe2+,
H,S e CH4 (Jorgensen & Serensen, 1985; Lovley, 1987; D’Angelo & Reddy, 1999;
Galy-Lacaux, 1999; Guérin et al., 2008).

Além disso, em um reservatorio, a decomposicdo dos detritos ocorre em
conjunto, aumentando a diversidade de compostos quimicos. A influéncia da
diversidade aumentando os processos ecoldgicos tem sido observada de moléculas a
comunidades (Kinzig et al, 2001). Os compostos labeis e refratarios podem apresentar
um efeito sinergético durante sua decomposi¢do (Farjalla et al., 2009). Uma maior
diversidade de compostos de carbono pode suportar uma maior diversidade bacteriana e
taxas metabolicas mais altas (Carlson et al., 2002; Szab¢ et al., 2007). Por exemplo,
Orwin et al. (2006) observaram que a natureza quimica ¢ a diversidade de compostos
organicos alteraram a comunidade microbiana do solo e a composi¢ao quimica do solo,
que, subsequentemente, afetou a respiracdo total e a decomposicdo da celulose. Farjalla

et al. (2009), observaram que a produg@o e a respiragdo bacterianas foram maiores na
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mistura de substratos labeis e refratarios do que o esperado pela producdo e respiragao
bacterianas em culturas com um unico tipo de substrato, indicando que a diversidade de
moléculas pode acelerar o crescimento bacteriano e a remoc¢do de matéria organica
dissolvida pelas bactérias. Bianchini Jr. et al. (2010) observaram que a matéria organica
dissolvida com massa molecular alta (MMA) e com massa molecular baixa (MMB) de
lixiviados de uma espécie de macrofita aquatica foi menos consumida, independente da
disponibilidade de oxigénio, que a matéria organica dissolvida integral (INT = MMA +
MMB), sugerindo a interagdo na reatividade dos lixiviados. Desta forma, pode-se inferir
que, durante a decomposicdo em um reservatorio, a interagdo entre os diferentes tipos
de detritos deve ocasionar maiores velocidades de decomposicao e, consequentemente,
maior consumo de oxigénio e disponibilizagdo de substratos mineralizados que podem

ser utilizados pelos organismos produtores, aumentando a produtividade do sistema.

3.6. Conclusodes

Considerando a importancia da decomposi¢dao da biomassa vegetal alagada para
a qualidade da dgua de reservatorios artificiais, os resultados dos nossos experimentos
permitem concluir que: (1) A maior perda de massa do detrito de folhas indicou sua
maior importancia relativa para a alteracdo da qualidade da dgua (composicdo quimica)
do novo ecossistema; (2) No curto prazo, a perda de massa dos detritos e,
consequentemente, as mudancas nas caracteristicas quimicas da agua, derivaram da
lixiviagdo e decomposicdo das fragdes labeis, que corresponderam a 12,5 e 18,4% na

decomposicdo do detrito de folhas, em aerobiose e anaerobiose, respectivamente e, a
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10,8 e 13,4% na decomposi¢do do detrito de galhos, em aerobiose e anaerobiose,
respectivamente; (3) As fracdes refratarias foram predominantes e sua perda de massa
pela decomposic¢ao foi um processo lento; (4) A perda de massa das fragdes refratarias

foi maior na condi¢do aerobica, demonstrando a importancia da condi¢cdo ambiental

sobre a decomposi¢ao dos detritos.
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4. Capitulo 4: Influéncia da velocidade de corrente da agua sobre a

fragmentacao fisica de detritos de folhas e galhos

4.1. Resumo

O fluxo de 4gua ¢ considerado uma variavel que molda muitas caracteristicas ecoldgicas
fundamentais em ecossistemas de rios e riachos, como a biodiversidade e¢ o
funcionamento do ecossistema. A principal fonte de energia para as redes troficas nestes
ambientes ¢ a matéria organica aldctone proveniente da vegetagdo terrestre. A formagao
de reservatorios artificiais de 4gua proporciona alteragdes (magnitude, freqiiéncia e
tempo) nos fluxos naturais da agua de rios e riachos. As alteragdes nos fluxos de agua
podem ocasionar mudangas na decomposi¢do da matéria organica e, consequentemente,
alterar o funcionamento dos ecossistemas. O objetivo deste estudo foi avaliar a
influéncia da velocidade do fluxo da agua sobre a perda de massa de detritos de folhas e
galhos de vegetacdo terrestre em canais artificiais de dgua (flume) com velocidade
controlada. As amostras de detritos de folhas e galhos foram acondicionadas em sacos
de decomposigao (littebags) e dispostas nos flumes. Cada substrato foi incubado em trés
velocidades de corrente: 0, 5 ¢ 10 cm s™, respectivamente. Ao longo de 120 dias as
réplicas foram retiradas e a perda de massa foi determinada. Os resultados mostraram
que a realizagdo de experimentos em condicdes controladas de velocidade de corrente
permite observar os efeitos da abrasdo fisica da 4gua mesmo para pequenos aumentos
da velocidade (0, 5 ¢ 10 cm s™). O detrito de folhas sofreu maior influéncia da abrasio

fisica que o detrito de galhos, perdendo maior quantidade da massa inicial. Este
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resultado esta de acordo com a maior fragilidade desta estrutura vegetal e com a maior
razdo entre a area da superficie e o volume. A implicagdo ecologica para os
ecossistemas 16ticos ¢ o aumento da importancia relativa dos detritos de folhas como
fornecedor de matéria organica para o ecossistema. A perda de massa do detrito de
galhos deve proporcionar alteracdes importantes no fornecimento de matéria organica
durante aumentos na velocidade do fluxo, conforme ocorre em eventos hidrologicos
(chuvas) e, também em condigdes de fluxo ndo alterado, porque a biomassa das partes

lenhosas ¢ muito maior que a de folhas.
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4.2. Introducéo

O fluxo de agua em riachos e rios é considerado um “maestro” (Walker et al.,
1995) ou “variavel mestre” (Power et al., 1995) que molda muitas caracteristicas
ecologicas fundamentais, como a biodiversidade e o funcionamento do ecossistema
(Poff et al., 1997; Hart & Finelli, 1999; Bunn & Arthington, 2002). A maioria das
alteragdes nos fluxos naturais ¢ resultante de barragens e represamentos (Poff &
Zimmerman, 2010) para atender a necessidade de agua, energia e transporte da
humanidade (Nilsson et al., 2005). No mundo existem mais de 500.000 grandes
reservatorios de agua (Downing et al., 2006). Varios estudos verificaram que as
alteragdes (magnitude, freqiiéncia e tempo) nos fluxos naturais induzem modificagdes
nas caracteristicas ecologicas em uma escala global (Nilsson et al., 2005; Poff et al.,
2007). As alteragoes a jusante e a montante das barragens sdo decorrentes da inundagao,
manipula¢do do fluxo e fragmentagdo do habitat (Humborg et al., 1997; Nilsson &
Berggren, 2000; Jansson et al., 2000), incluindo a redug¢do da disponibilidade e
variabilidade de habitat, redu¢dao na riqueza de espécies, mudangas na composicao de
comunidades de macroinvertebrados e peixes € um risco aumentado de invasdo por
espécies exoticas (Bunn & Arthington, 2002).

A decomposi¢ao de detritos ¢ um processo bem estudado que tem sido usado
como uma medida da integridade funcional de riachos (Gessner & Chauvet, 2002;
Death et al., 2009, Sandin & Solimini, 2009). A principal fonte de energia para as redes
troficas em riachos ¢ a matéria organica aldctone proveniente da vegetagdo terrestre
(Cummins et al, 1989; Wallace et al, 1997; Abelho, 2001). Na agua, a decomposi¢ao da

matéria organica aldctone comeca imediatamente e usualmente ocorre em trés fases que
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se sobrepoem: (1) lixiviagdo de compostos soluveis, que pode levar a perda de
aproximadamente 42% da massa inicial do detrito de folhas (Abelho, 2001); (2)
decomposi¢cdo por microrganismos, que pode ser responsavel por cerca de 27% da
massa de folhas (Hieber & Gessner, 2002) ¢ (3) fragmentagdo bioldgica e fisica. A
fragmentacdo bioldgica resulta da atividade de invertebrados, que pode resultar em 64%
da perda de massa (Graga, 2001; Hieber & Gessner, 2002). A fragmentacao fisica ainda
ndo ¢ bem compreendida (Gessner et al., 1999); mas, esta relacionada com o regime
hidrologico, especialmente a velocidade do fluxo de agua (Lepori et al., 2005; Paul et
al, 2006). O fluxo de agua pode variar espacialmente (Naiman et al., 2008), portanto, os
resultados de estudos de decomposi¢ao podem ser influenciados pelos lugares onde os
detritos estdo localizados durante os experimentos (Ferreira et al., 2006). Além disso, a
alteracdo nas taxas de decomposicao ndo depende apenas da velocidade e turbuléncia da
corrente, mas também da resisténcia dos detritos (Abelho, 2001; Lecerf & Chauvet,
2008). Caso a abrasdo fisica determine as taxas de decomposi¢do, o detrito menos
resistente tera uma decomposi¢do mais rapida (Molinero et al., 1996). Essa questdo
pode ser abordada através do isolamento do efeito da velocidade de corrente utilizando-
se um canal artificial (flume) onde a velocidade de corrente é controlada (Ferreira et al.,
2006).

De acordo com Poff & Zimmerman (2010), a literatura mundial ndo permite o
desenvolvimento de relagdes quantitativas gerais transferiveis entre a alteracdo nos
fluxos e as respostas ecoldgicas. Entretanto, ¢ possivel inferir que alteragdes no fluxo
sdo associadas com respostas ecoldgicas e que o risco de mudangas ecoldgicas aumenta
com o aumento da magnitude da alteracdo do fluxo. Para ultrapassar estes problemas, a
ciéncia aquatica precisa se mover rapidamente para uma fase experimental ou de

manipula¢do (Bunn & Arthington, 2002). Sem considerar a abrasdo mecanica nio ¢
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possivel compreender a dindmica global da matéria organica nem medir a importancia
relativa de qualquer agente decompositor (Heard et al., 1999). Portanto, ¢ importante
avaliar com precisdo a influéncia das alteragdes no fluxo de d4gua em experimentos com
velocidade controlada em laboratério para que os efeitos da alteragdo nos fluxos nao
sejam negligenciados ou subestimados.

No Brasil, 76% da energia elétrica sdo gerados a partir de reservatorios de
hidrelétricas (ANEEL, 2008). Atualmente, diversos projetos de formagdo de usinas
hidrelétricas estdo em andamento ou em fase de estudos (FURNAS, 2010). Embora a
manipula¢do humana de sistemas fluviais promova muitos beneficios sociais, também
degrada e elimina valiosos servigos dos ecossistemas (Richter et al., 2006). Quando néo
ha manipulagdo, as variagdes naturais nos fluxos interagem com a Geologia subjacente,
moldando os padrdes fisicos e quimicos sobre os quais as comunidades biologicas se
desenvolveram em longos periodos de tempo (Ward, 1998; Lytle & Poff, 2004).
Quando o fluxo natural da dgua ¢ modificado, levando a alteracdes nos padrdes de
transporte de materiais, disponibilidade de recursos, sucessao e mortalidade de plantas e
a composi¢do das comunidades biolodgicas, os servicos dos ecossistemas sdo
deteriorados (Naiman et al., 2008). Portanto, estudos relacionados com as altera¢des no
fluxo de 4gua dos tributdrios a montante e a jusante dos reservatorios artificiais sdo
ecologicamente importantes. Neste contexto, a hipotese deste estudo foi que o aumento
da velocidade de corrente da agua aumenta a fragmentacdo fisica de detritos de
vegetacao terrestre alagada. O objetivo foi avaliar a influéncia da velocidade do fluxo de
agua sobre a perda de massa de detritos de folhas e galhos de vegetagdo terrestre em

flumes com velocidade controlada.
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4.3. Material e métodos

Descrigdo da coleta de vegetagao terrestre e solo

As amostragens dos recursos vegetais utilizados neste estudo foram realizadas
em trés areas de floresta secundaria médio-avancada de Mata Atlantica, na Bacia do Rio
Grande, cidade de Nova Friburgo, RJ (22° 19° S e 42° 41° W). As amostragens de
folhas e galhos (didmetro inferior a 1 cm) foram realizadas através de podao e tesoura
de jardinagem, compreendendo principalmente os seguintes taxons: Schinus
terebinthifolius, Cariniana estrellensis, Senna multijuga, Ormosia friburguesis,
Alchornea sp., Croton sp., Inga sp., Trichilia SP, Solanaceae. O conjunto de folhas de
géneros diferentes foi misturado, constituindo a amostra mista de folhas, € o conjunto de
galhos de espécies diferentes constituiu a amostra mista de galhos. Apos o transporte ao
laboratorio, as amostras de folhas e galhos foram acondicionadas em estufa de
circulacao for¢ada a 45 °C para desidratagdo, até atingir massa constante.

Amostras de solo superficial (at¢ 5 cm de profundidade) também foram
coletadas para preparacdao do indculo de incubagdo. O inoculo teve a finalidade de
fornecer nutrientes ¢ microrganismos. As amostras de solo foram acondicionadas em
refrigerador a temperatura de 10 °C para reduzir a atividade metabolica, alterando

minimamente as caracteristicas do solo.
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Descricdo do experimento de fragmentacéo fisica nos flumes

Para avaliar os efeitos da velocidade de corrente sobre a fragmentagdo fisica dos
detritos de folhas e galhos (perda de massa), dois flumes de vidro foram utilizados. O
primeiro (figura 7A) possui comprimento interno de 3,00 m, altura e largura de 0,32 m e
area da secdo transversal de 0,10 m”. O fluxo de 4gua foi gerado por uma bomba
centrifuga (Dancor, CHS de 1 1/2 cv). A velocidade da bomba e, consequentemente, a
velocidade da corrente de dgua foi controlada por um inversor de freqiiéncia (WEG,
CFWO080070T2024PSZ, trifasico) e constantemente monitorada por um medidor de
vazdo (Contech, SVTL 50/50 2"). O monitoramento da velocidade de corrente foi
realizado a cada 15 minutos, através de um moddulo de controle e aquisicdo de dados
denominado Compact Field Point (CFP) e uma interface computacional desenvolvida
com o software LabVIEW (National Instruments). O segundo flume (figura 7B)
utilizado foi semelhante ao primeiro, com a diferenca do seu comprimento de 4,50 m e
o controle da velocidade de corrente realizado por uma barreira fisica. O flume menor
foi utilizado para os experimentos com galhos e o flume maior para os experimentos
com folhas. Apesar da diferenca de tamanho e da forma de monitorar a vazao nos
flumes, os resultados sdo comparaveis porque as dimensdes da secdo transversal foram
as mesmas em cada flume e as velocidades em cada experimento foram mantidas
constantes e laminares em toda a extensao dos flumes.

As amostras de 4 g de folhas foram acondicionadas em sacos de decomposi¢ao
de nylon de 10 x 15 cm, com malha de 1 mm” e as amostras de 6 g de galhos em sacos
de decomposi¢io de 5 x 15 cm, com malha de 1 mm®. A diferenca na massa de folhas e
galhos e nas dimensdes dos sacos de decomposicdo foi devido ao maior volume

ocupado pelas folhas. Cada saco de decomposicdo foi atravessado por uma haste de ago
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inoxidavel na direcdo longitudinal. As hastes foram utilizadas para fixar os sacos de
decomposi¢cao em suportes de PVC atravessados transversalmente na parte superior do
flume. Na parte inferior da haste de ago foram colocadas ventosas de silicone para

fixagdo dos sacos de decomposi¢do no fundo do flume. Em cada suporte de PVC foram

fixados 5 sacos de decomposicao lado a lado.
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Figura 7: Canal artificial de agua (flume) de 3,0 m de comprimento, com difusor para
proporcionar o escoamento laminar da agua e medidor de vazao eletronico (A). Canal
artificial de 4gua (flume) de 4,5 m de comprimento, com difusor para proporcionar o
escoamento laminar da dgua e medidor de vazao fisico (B). As setas indicam o sentido

do escoamento.
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No flume maior foram acondicionadas 55 réplicas de folhas. Além disso, uma
massa adicional de folhas foi acondicionada em sacos de decomposi¢cdo extras para
atingir uma proporgdo inicial de folhas de 3 g L™, apds o enchimento. Apos a fixacio
dos sacos de decomposi¢do, foram adicionados 172 L de indculo previamente
preparado, para atingir uma altura de coluna d’agua de 18 cm, garantindo a imersao dos
sacos de decomposicao e um fluxo de agua sem cavitagdo na extremidade de sucgdo da
bomba, além da propor¢io de 3 g L™'. Da mesma forma, no flume menor foram
acondicionadas 55 réplicas de galhos, com a diferenca de que foram adicionados 259 L
de inoculo previamente preparado para atingir a altura de coluna d’agua de 18 cm. Uma
massa adicional de galhos também foi acondicionada em sacos de decomposi¢do extras
para atingir uma proporgdo inicial de galhos de 3 g L. O indculo foi previamente
preparado através da adicdo de 1 kg de solo em 5 L de 4dgua deionizada. Apds 6 h de
incubacdo em temperatura ambiente, o indculo foi filtrado e completado ao volume final
dos experimentos.

Cada substrato foi incubado em trés velocidades de corrente: 0, 5 ¢ 10 cm s~
respectivamente. Para a velocidade 0 cm s (4gua parada), os experimentos foram
realizados em dois recipientes de polietileno de 60 L com 55 L do indculo, com 33
amostras de 5 g de folhas em um dos recipientes e 33 amostras de 5 g de galhos no
outro, mantendo a propor¢io de 3 g L™ dos experimentos nos flumes. Ao longo de
quatro meses foram realizadas 12 amostragens para cada experimento, correspondendo
aos dias 0, 1, 3, 5, 10, 15, 20, 30, 45, 60, 90 e 120. A cada amostragem foram retiradas 5
réplicas de cada flume e 3 réplicas dos recipientes de polietileno. No dia 0 ndo foram
retiradas réplicas e a massa remanescente de folhas e galhos correspondeu a massa
inicial das amostras. As réplicas retiradas foram acondicionadas em estufa de circulagdo

forcada a 45°C para desidratagdo, até atingir peso constante. Apos este periodo, a massa
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das amostras foi determinada. Em cada amostragem foi determinada a condutividade
elétrica, com um condutivimetro (Q 795P, Quimis®), o pH, com um pHmetro (Q
400BC, Quimis®) e, o oxigénio dissolvido, com um oximetro. A temperatura da agua
foi mantida em torno de 24 °C através da climatizagao do laboratério. O monitoramento
da temperatura foi realizado a cada 15 minutos através de 1 sensor de temperatura

(termopar) imerso na agua e aquisi¢ao de dados pelo modulo CFP.

Modelagem matematica e analise de dados

A evolugdo da perda de massa dos detritos de folhas e galhos no tempo foi
ajustada ao modelo cinético de primeira ordem descrito na equacdo 1 (Bianchini Jr.,
2003). O algoritmo iterativo de Levenberg-Marquardt foi utilizado para realizar as

regressoes nao lineares (Press et al., 1993).

MOP = MOP, , x (e ™)+ MOP, (e ™) ............ (Eq. 1)

em que: MOP = matéria organica particulada (%); MOPLs = matéria organica
particulada labil/soltvel (%); MOPr = matéria organica particulada refrataria (%);e =
base logaritmo natural; t = tempo (dia); kr = coeficiente global de decaimento da MOPg
(dia™); ky = coeficiente de mineralizagio da MOPx (dia™).

A variagdo temporal da perda de massa dos detritos de folhas e galhos entre as
velocidades foi estatisticamente comparada através da andlise ndo paramétrica de
Kruskal-Wallis, com nivel de significancia de 95%. Quando as diferengas estatisticas

foram observadas, o teste ndo paramétrico de Mann-Whitney, com nivel de
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significancia de 95%, foi realizado para identificar as diferencas a cada 2 grupos

independentes.

4.4. Resultados

A variagdo da perda de massa dos recursos nas trés condi¢cdes de velocidade de
corrente se ajustou ao modelo de duplo decaimento exponencial, todos os coeficientes
de determinacdo (r*) foram iguais ou superiores a 0,96 (tabela 3). As perdas de massa
dos 2 tipos de detritos aumentaram com o aumento da velocidade de corrente (figura 8,
tabela 3). A perda de massa do detrito de folhas ao longo do tempo nas velocidades 5 e
10 cm s foi significativamente maior (p < 0,05) que na agua parada. Ndo houve
diferencas significativas (p > 0,05) entre as velocidades 5 ¢ 10 cm s™. A perda de massa
do detrito de galhos ao longo do tempo na velocidade 10 cm s™ foi significativamente
maior (p < 0,05) que na agua parada. Nao houve diferencas significativas (p > 0,05)
entre a 4gua parada e a velocidade 5 cm s e entre as velocidades 5 ¢ 10 cm s™. Na
comparacao entre os recursos, a perda de massa do detrito de folhas ao longo do tempo
foi significativamente maior (p < 0,05) nas trés condi¢des de velocidade de corrente.

A diferenca de perda de massa entre os detritos foi crescente com o aumento da
velocidade de corrente. A massa remanescente dos detritos na agua parada foi
semelhante, com valores de 87,4 % para folhas ¢ 89,1 % para galhos, ou seja, 1,7 % a
mais de massa remanescente para galhos (tabela 3). Com o aumento da velocidade para
5 c¢cm s™', a massa remanescente de folhas foi de 74,5 % e a de galhos foi de 87,6 %, ou

seja, uma diferenca de 13,1 % a mais de detrito de galhos remanescente (tabela 3). Na
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velocidade 10 ¢cm s™, o detrito de folhas apresentou 61,7 % de massa remanescente € 0
detrito de galhos 85,6 %, ou seja, uma diferenca de 23,9 % a mais de massa
remanescente no detrito de galhos (tabela 3). O aumento da velocidade de corrente

resultou na diminui¢ao dos valores de kr na decomposi¢ao de folhas e galhos (tabela 3).
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Figura 8: Ajuste cinético da massa (%) remanescente dos detritos de folhas (A) e galhos
(B) em trés velocidades de corrente diferentes (0, 5 ¢ 10 cm's™).

Tabela 3: Parametrizagao cinética da decomposic¢ao do detrito de folhas e galhos em trés
velocidades de corrente (0, 5 ¢ 10 cm s™).
Recurso MOP;s erro MOPR erro kt erro ky erro r
(%) (%) (dia™) (dia™)

2

Folhas

Ocms’ 12,48 1,15 874 0,55 1,07 0,27 0,0033 0,0001 0,99
5cms’! 24,81 1,96 74,5 1,09 0,62 0,13 0,0036 0,0003 0,99
10cm s 34,34 3,42 61,7 2,66 0,23 0,06 0,0033 0,0007 0,98

Galhos

Ocms’! 10,80 0,81 89,1 0,37 1,11 0,23 0,0008 0,0001 0,98
5cms’! 10,94 1,50 87,6 1,06 0,25 0,09 0,0010 0,0002 0,96
10cm s 14,15 1,20 85,6 0,57 0,89 0,20 0,0012 0,0001 0,98
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Os valores de condutividade elétrica aumentaram ao longo da decomposi¢ao
para os dois recursos e tenderam a estabiliza¢do apos o 10° dia (figuras 9A e 9B). Na
decomposicao das folhas, os valores de condutividade elétrica foram significativamente
maiores (p< 0,01) na velocidade de corrente de 10 cm s™'. Entre os recursos, os valores
de condutividade foram significativamente maiores (p < 0,05) na decomposi¢ao de
folhas nas trés velocidades de corrente. Os valores de pH variaram entre 5,5 ¢ 8,3 na
decomposicao de folhas e entre 4,7 ¢ 7,8 na decomposi¢ao de galhos (figuras 9C e 9D).
Nao foram observadas diferencgas significativas (p > 0,05) entre os valores de pH para
ambos os recursos nas trés velocidades. Os experimentos permaneceram aerdbios ao
longo dos 120 dias de decomposi¢do. Na decomposicdo do detrito de folhas a
concentragdo de oxigé€nio dissolvido variou entre 2,73 e 8,09 mg L', na agua parada,
entre 3,71 e 8,27 mg L', na velocidade de 5 cm s e, entre 5,48 ¢ 8,32 mg L' na
velocidade de 10 cm s'. A temperatura foi mantida em 24 °C + 1 em todos os

tratamentos.
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Figura 9: Variacao temporal dos valores de condutividade (1S cm-1) na decomposi¢ao
de folhas (A) e galhos (B) e dos valores de pH na decomposicao de folhas (C) e galhos
(D) em trés velocidades de corrente diferentes (0, 5 ¢ 10 cms™).

4.5. Discussao

A matéria organica particulada grossa (MOPG), incluindo folhas e galhos, ¢
transformada em matéria organica dissolvida (MOD), através da lixiviagdo; convertida
em matéria organica particulada fina (MOPF), através da decomposi¢do por abrasdo

fisica ou bioldgica; incorporada na biomassa de organismos heterotréficos ou
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mineralizada (Wallace et al., 1995). A maior parte da entrada de MOPG ¢ convertida
em MOPF e MOD, que sdo mais passiveis de serem transportadas pelos fluxos de agua
(Cuffney et al., 1990). Por exemplo, Minshall et al. (1992), observaram que a matéria
organica particulada ultra fina (45 - 50 um) constituiu de 75 a 98 % da matéria organica
transportada em um rio de oitava ordem. No nosso estudo, o aumento da velocidade de
corrente causou um aumento significativo da perda de massa dos detritos de folhas e
galhos (figura 2), sugerindo um aumento nas fragdes de MOPF e MOD transportadas.
Os efeitos da abrasao mecanica sobre a decomposi¢do dos detritos foram negligenciados
ou subestimados em outros estudos (Heard et al., 1999). A grande maioria dos estudos
sobre decomposi¢do de detritos em ambientes 16ticos observou que a decomposicdo da
matéria organica em riachos ocorre preponderantemente pela acdo de agentes bioticos,
principalmente invertebrados cortadores e fungos, sem levar em conta as variagcdes no
fluxo de agua (Cummins et al., 1989, Graga & Canhoto, 2006). Além disso, muitos
estudos em rios e riachos sobre as alteracdes de fluxo tiveram o objetivo de avaliar sua
influéncia sobre a biodiversidade e ndo sobre a decomposicdo (Bunn & Arthington,
2002; Poff & Zimmerman, 2010).

As caracteristicas do fluxo de 4gua em um rio ou riacho em particular variam em
uma ampla escala de espaco e tempo. A velocidade apresenta uma variagdo espacial em
escalas muito pequenas (10 m) e em escalas muito grandes (10 m). As variagdes
temporais na velocidade de corrente ocorrem em escalas tdo pequenas quanto aquelas
associadas com os menores turbilhdes (~107 s) a escalas tio grandes como os intervalos
de recorréncia de enchentes (~107 s) (Hart & Finelli, 1999). Além disso, as evidéncias
sobre o funcionamento de rios em relacdo ao regime de fluxo e os fluxos que os
organismos aquaticos necessitam existem em grande parte como uma série de hipoteses

ndo testadas. Neste estudo foi possivel avaliar a influéncia do aumento da velocidade de
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corrente porque no flume o escoamento foi laminar (figura 7). Desta forma, todas as
amostras estavam submetidas a mesma velocidade em todos os pontos do flume ao
longo do tempo. Mesmo em pequenos aumentos da velocidade de corrente (0 cm s
para 5 cm s e de 5 cm s para 10 cm s™) foi possivel observar diferencas entre a
decomposigao dos detritos.

Nesse estudo realizado em laboratdrio, o aumento da perda de massa pela
abrasdo fisica da agua sugere que, nos ecossistemas 16ticos, as alteragdes no fluxo de
agua e a conseqiiente fragmentacao fisica dos detritos devem ter implicagdes ecoldgicas
importantes para a estrutura e o funcionamento dos ecossistemas 16ticos. A degradagao
dos detritos ¢ um processo que fornece matéria e energia para as comunidades nestes
ecossistemas (Wallace et al., 1997). A decomposi¢do mais rapida do detrito de folhas
estd de acordo com a decomposicdo caracteristicamente mais rapida da matéria organica
1abil em relacdo a matéria organica refrataria (Mathuriau & Chauvet, 2002). No entanto,
com o amento da velocidade de corrente, a decomposi¢ao do detrito de folhas foi ainda
mais rapida que a do detrito de galhos (figura 8, tabela 3), demonstrando que este
resultado estd de acordo com a maior fragilidade desta estrutura vegetal. Além disso, os
detritos de folhas apresentam caracteristicamente maior razao entre a area da superficie
e o volume, de modo que os efeitos da abrasdo sdo maiores sobre este recurso. A
implicacdo ecoldgica para os ecossistemas 16ticos ¢ o aumento da importancia relativa
dos detritos de folhas como fornecedor de MOPF e MOD para os organismos
heterotroficos. Por outro lado, com o aumento da velocidade de corrente para 10 cms™,
os galhos também sofreram os efeitos da abrasdo. A consequente liberacdo de MOPF e
MOD pelo detrito de galhos, mesmo apenas em velocidades de correntes maiores e, por
conta disso, em quantidades menores que no detrito de folhas, deve ocasionar alteragdes

no fornecimento de MOPF e MOD para o ecossistema, porque a biomassa das partes
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lenhosas em florestas tropicais e temperadas ¢ muito maior que a de folhas (Delitti &
Burger, 2000; Smithwick et al., 2002; Hart et al., 2003). O efeito de um grande aumento
da velocidade de corrente sobre a fragmentacdo fisica dos galhos deve ser importante
em eventos de pulsos de descarga de 4gua nos ecossistemas loticos e também nas
variagdes sazonais entre estacdo de cheia e de seca, que ocorrem principalmente em
ecossistemas com variagdo natural do fluxo, uma vez que os ecossistemas com a
presenga de barragens apresentam uma homogeneizagdo dos fluxos, com baixa
magnitude e menor tempo de duragdo da variagdo (Lytle & Poff, 2004; Poff et al.,
2007).

Outros estudos mostraram diferentes relagcdes entre a variacao na velocidade de
corrente ¢ a fragmentagdo fisica dos detritos. Por exemplo, Ferreira et al., (2006), em
um estudo semelhante com folhas de Alnus glutinosa (L.) Gaertner utilizando canais
artificiais (flume) ndo encontraram diferengas significativas entre os fluxos com
velocidade de corrente de 5 cms™ e 20 cm s™' e atribuiram os resultados a pequena faixa
de variacdo de velocidade de corrente testada (5 a 20 cm s™). No nosso estudo foram
observadas diferencas significativas em uma faixa de variagdo menor (0 a 10 cm s™),
portanto, ¢ possivel que outras varidveis tenham contribuido para os diferentes
resultados entre os estudos, tais como a composi¢do quimica dos detritos selecionados
ou as comunidades de microrganismos que colonizaram os detritos. No entanto, para os
dois estudos ficou evidente a influéncia ou a auséncia de influéncia de alteragcdes na
velocidade de corrente, uma vez que as velocidades foram mantidas constantes. Niu &
Dudgeon (2011), estudando 10 riachos em Hong Kong com redu¢do do fluxo de agua
causada por pequenas barragens, observaram que, durante o periodo de cheias, as taxas
de decomposi¢do variaram a montante e a jusante das barragens, mas este efeito nao foi

observado durante a estagao seca. Os resultados foram atribuidos a variagdes na vazao,
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que foram de 68 a 393 L s a montante e de 3 a 137 L s™' a jusante. Rueda-Delgado et
al. (2006), estudando a decomposi¢do de 3 espécies de plantas (Cecropia latiloba,
Tessaria integrifolia e Symmeria paniculataum) em um riacho na bacia Amazonica
durante os periodos de aguas altas, com velocidade de corrente variando entre 12 e 18
cm s’ e, de aguas baixas, com velocidade de corrente variando entre 10 e 24 cm s
observaram que a decomposi¢do foi significativamente maior durante o periodo de
aguas baixas, porque neste periodo a velocidade de corrente foi maior. Além disso, os
autores observaram diferengas nas taxas de decomposicdo entre as espécies,
demonstrando que a composicdo quimica do detrito foi um fator importante para a
decomposicdo. Carvalho & Uieda (2009), estudando a perda de de massa de folhas em
um riacho tropical, sugeriram que a a fragmentacdo mecanica pode ser um fator
importante para a perda de massa dos detritos, mas que outros fatores (por exemplo,
luminosidade e temperatura) podem ter influenciado sinergeticamente. Outros estudos
observaram que os microrganismos decompositores foram mais importantes na
decomposicdo de detritos de folhas em riachos do que a velocidade de corrente ou os
invertebrados cortadores (Rader et al., 1994; Imberger et al., 2008). Por outro lado,
Hoover et al. (2006), observaram que em corredeiras com velocidade média de 32,3 cm
s, a decomposi¢do de detritos de Alnus rubra Bongard, em um riacho no Canadé, foi
mais lenta que em 4reas de remanso (piscinas) com velocidade média de 3,7 cm s™. Os
autores concluiram que a fragmentagdo mecanica s6 € um fator importante em grandes
descargas de 4dgua. Para os estudos em rios e riachos, a variagdo temporal e espacial na
velocidade de corrente ndo permite conclusdes precisas sobre a influéncia desta
varidvel. Portanto, também ndo ¢ possivel compreender a dindmica global da matéria
organica nem medir a importancia relativa de qualquer agente decompositor nestes

ecossistemas (Heard et al., 1999).

80



Esse estudo corroborou a hipotese de que o aumento da velocidade de corrente
da 4gua aumenta a fragmentagdo fisica de detritos de vegetagdo terrestre alagada. A
diminui¢do dos valores de kr ocorreu com o aumento da velocidade provavelmente
devido a maior lixiviagdo de compostos labeis proporcionada pela maior abrasdo da
agua, principalmente na decomposic¢do do detrito de folhas. Dessa forma, os compostos
que, na agua parada apresentam caracteristicas refratarias, tornaram-se lixiviaveis pela
acdo da abrasdo da agua corrente. Este efeito observado em laboratério pode ter
conseqiiéncias na formac¢do de um reservatério. Quando recém-inundada, a vegetagao
terrestre sera mais rapidamente degradada a montante do que em locais mais distantes
da zona de transi¢ao do rio para a represa. Além disso, € necessario considerar também
que a velocidade da correnteza varia espacialmente em funcdo da profundidade, sendo
mais baixa junto ao sedimento e, transversalmente, sendo mais baixa nas margens
direita e esquerda. Desta forma, a posi¢cdo dos detritos pode determinar a intensidade da
velocidade da correnteza a que estardo submetidos. As velocidades da correnteza
também sdo varidveis com a ordem do rio e alteram-se com eventos hidrologicos

(chuvas), influenciando a abrasdo da dgua sobre os detritos.
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5. Capitulo 5: Influéncia da pressdo hidrostatica e da qualidade do
detrito sobre a decomposicdo da vegetacdo terrestre alagada em

reservatorios

5.1. Resumo

As formacdes de reservatdrios artificiais usualmente alagam a vegetagdo terrestre da
area de inundacdo. Em um reservatério profundo, a decomposicdo da vegetacdo
terrestre ocorre em diferentes profundidades e, portanto, em diferentes condi¢des de
pressdo hidrostatica. Em ambientes marinhos a pressdo hidrostatica influencia a
fisiologia dos microrganismos decompositores, alterando a decomposicao dos detritos.
Em ambientes aquaticos continentais nenhum estudo foi conduzido sobre a influéncia
da pressdo hidrostética sobre o processo de decomposicdo. O objetivo deste estudo foi
avaliar a decomposicdo anaerdbia de vegetacdo terrestre alagada em diferentes
condicdes de pressdo hidrostatica. Detritos de 1g de folhas e galhos foram incubados
separadamente em frascos de vidro e acondicionados em vasos de pressao de aco inox
estanques, com pressdo simulando 3 diferentes profundidades de um reservatorio
(superficie, 30 m e 100 m). As massas de carbono orgéanico dissolvido (COD), carbono
inorganico (CM), nitrogénio total (N total), nitrogénio orgéanico dissolvido (NOD),
nitrogénio inorganico (NI) e fosforo inorganico (PI) na dgua, proporcionais a massa
inicial do detrito, foram determinadas periodicamente durante o processo de
decomposi¢cdao por 4 meses. Os resultados das variagdes temporais das substancias

selecionadas foram ajustados a um modelo cinético de primeira ordem. A pressdo ndo
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apresentou efeitos significativos sobre a decomposi¢do dos detritos. A composi¢do
quimica do detrito foi o fator determinante para as diferencas observadas entre as
incuba¢des com folhas e galhos durante a decomposi¢do. Os maiores valores de
condutividade elétrica verificados na decomposicdo das folhas indicaram que este
detrito foi mais l1abil. A maior perda de carbono organico particulado refratario (COPg)
do detrito de folhas e, conseqiientemente, maior massa de COD confirmaram que os
detritos de folhas foram mais labeis que os de galhos. Por outro lado, as massas de N
total ¢ NOD foram significativamente maiores na decomposi¢do dos galhos,
demonstrando que este tipo de detrito foi mais labil em relagdo ao nitrogénio. Concluiu-
se que a pressdo hidrostatica ndo influenciou a decomposi¢do dos recursos vegetais
terrestres alagados nas condigdes selecionadas e, que a qualidade do detrito (fragdes
labeis e refratarias) foi a varidvel determinante da cinética da decomposicdo dos

recursos vegetais.
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5.2. Introducéo

No mundo existem mais de 500.000 grandes reservatéorios de agua (Downing et
al., 2006). Muitos desses sdo destinados a usos multiplos, incluindo o abastecimento de
agua, a irrigacdo, aqlicultura, recreagdo ¢ a produgdo de energia elétrica. No Brasil,
76% da energia elétrica sdo gerados a partir de reservatorios de hidrelétricas (ANEEL,
2008). Atualmente, diversos projetos de formagdo de usinas hidrelétricas estdo em
andamento ou em fase de estudos (FURNAS, 2010), evidenciando a importancia de
pesquisas sobre esses sistemas. Durante a formacao destes reservatorios a incorporagao
da vegetagdo da bacia de inundacdo constitui uma importante fonte de detritos para a
decomposi¢do. No caso de novos reservatorios, a decomposicdo da vegetagao terrestre
alagada pode alterar negativamente as caracteristicas quimicas da agua, levando a
eutrofizagdo e a deple¢ao do oxigénio dissolvido e consequentemente, afetando a biota
aquatica (Gall et al., 2009; Baxter, 1977).

Normalmente, nos ambientes aquaticos a produgao do bacterioplancton pode ser
limitada pelo carbono (Bertoni, 2008; Vrede 1996), pelo nitrogénio (Hellstrom, 1996;
Hecky, 1993) e pelo fosforo (Vadstein 2000, Correll, 1998). A alteracao no balango de
carbono, do nitrogénio e do fosforo durante a decomposi¢ao dos detritos pode afetar a
produgdo primaria, a ciclagem de nutrientes e a dindmica das cadeias troficas (Elser et
al., 2000; Elser & Urabe, 1999). Na formagao de reservatorios artificiais a composi¢ao
quimica da dgua pode ser alterada temporariamente pela lixiviagdo de materiais soluveis
da vegetacdo da area alagada (Baxter, 1977). De acordo com Bianchini Jr. & Cunha-
Santino (2005), com base em experimentos de decomposi¢cdo com folhas e galhos de

vegetagdo terrestre no campo e em laboratdrio, as mudangas da composi¢ao quimica da
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agua no curto prazo derivaram da degradagdo das fragdes labeis de carbono. De acordo
com Scharf (2002), ap6s o enchimento do reservatorio Brucher, na Alemanha, houve
uma decomposi¢do rapida da vegetacdo alagada, resultando em condi¢des anaerdbicas
nas regioes profundas, fornecendo matéria organica dissolvida para os organismos
heterotréficos. Apos este periodo, ocorre um gradual decréscimo das concentragdes de
nutrientes, que pode durar muitos anos (Goldyn et al., 2003; Straskraba et al., 1993).
Este periodo corresponde a mineralizagdo das fragdes refratarias, caracterizada pela
lenta perda de massa do detrito (Bianchini Jr. & Cunha-Santino, 2005). Apesar de
conter a maior parte da biomassa de uma floresta, os materiais lenhosos nio sdo
considerados uma importante fonte de nutrientes porque sua decomposi¢ao na agua €
considerada lenta (Smith, 1991). Porém, Campo & Sancholuz (1998) demonstraram que
a decomposicdo dos materiais lenhosos ¢ um importante componente da alteragdo
potencial que a floresta submersa tem na geoquimica de um reservatorio. Assim sendo,
compreender os fatores reguladores da liberagao de carbono, nitrogénio e fosforo da
vegetacdo terrestre alagada em reservatorios artificiais de agua durante os periodos em
que os materiais labeis e refratdrios sdo decompostos podem ter importantes
consequéncias ecoldgicas e econdmicas.

Outro aspecto que deve ser considerado quando um novo reservatorio ¢ formado
¢ o aumento da profundidade da coluna d’4gua. De acordo com o principio fundamental
da Hidrostatica (Teorema de Stevin) (Bonadiman, 2005), a pressdo aumenta com o
aumento da profundidade e pontos situados em um mesmo liquido e na mesma
horizontal ficam sujeitos a mesma pressdo. Desta forma, a vegetacdo terrestre alagada
em diferentes profundidades se decompde sob diferentes condigdes de pressdo. A
vegetacdo proxima a margem do reservatorio sofrera o processo de decomposi¢do em

condi¢gdes proximas a da pressdo atmosférica e a vegetagdo na regido mais profunda
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sofrera decomposicdo a uma pressao correspondente a profundidade em que se
encontra.

O conhecimento sobre os efeitos da pressdo hidrostatica sobre os
microrganismos foi desenvolvido em estudos conduzidos em ecossistemas marinhos.
Em ambientes marinhos profundos foi estudada a adaptacdo dos microrganismos a
pressdo hidrostatica. DeLong & Yayanos (1985) observaram que a propor¢ao dos
lipidios da membrana de uma bactéria barofilica mudou com a alteracdo na pressao
hidrostatica entre 100 e 69000 KPa, mantendo a fluidez da membrana, demonstrando a
adaptacdo da bactéria a variacdo na pressdo. Por outro lado, quando amostras de agua de
diferentes profundidades foram incubadas sob diferentes pressdes, o melhor crescimento
das bactérias foi observado nas pressdes correspondentes as profundidades onde as
amostras foram coletadas, demonstrando que as bactérias estavam adaptadas apenas a
pressdo in Situ e ndo a variagdes na pressdo (Sakiyama & Ohwada, 1998; Tamburini et
al., 2003). Em ecossistemas aquaticos continentais nenhum estudo sobre os efeitos da
pressao hidrostatica sobre o metabolismo de microrganismos foi desenvolvido. No caso
da formagdo de reservatorios artificiais, as mudancas nas condi¢des ambientais, ou seja,
a passagem de um ambiente raso para um profundo, aumentando a pressdo, poderia
influenciar a fisiologia dos microrganismos decompositores que nunca estiveram
sujeitos a tais pressoes, alterando seu metabolismo.

A hipdtese deste estudo € que o aumento da pressdo hidrostatica diminui os
coeficientes de decomposi¢do anaerobica do detrito da vegetagdo terrestre alagada em
reservatorios artificiais, considerando as rotas metabodlicas de mineralizagao do carbono,
do nitrogénio e do fésforo. O objetivo do estudo foi avaliar o efeito da pressao
hidrostatica sobre a decomposi¢ao anaerdbica de folhas e galhos de vegetacdo terrestre

alagada, analisando as fragdes de carbono, nitrogénio e fosforo.
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5.3. Material e métodos

Descricdo da coleta de vegetacao e solo

As amostragens dos recursos vegetais utilizados neste estudo foram realizadas
em trés arcas de floresta secundaria médio-avancada de Mata Atlantica, na Bacia do Rio
Grande, cidade de Nova Friburgo, RJ (22° 19’ S e 42° 41° W). As amostragens de
folhas e galhos (diametro inferior a 1 cm) foram realizadas através de podao e tesoura
de jardinagem, compreendendo principalmente os seguintes taxons: Schinus
terebinthifolius, Cariniana estrellensis, Senna multijuga, Ormosia friburguesis,
Alchornea sp., Croton sp., Inga sp., Trichilia SP, Solanaceae. O conjunto de folhas de
géneros diferentes foi misturado, constituindo a amostra mista de folhas, ¢ o conjunto de
galhos de espécies diferentes constituiu a amostra mista de galhos. Apds o transporte ao
laboratério, as amostras (de folhas e galhos) foram acondicionadas em estufa de
circulagdo forgada a 45 °C para desidratacdo, até atingir peso constante.

Amostras de solo superficial (at¢ 5 cm de profundidade) também foram
coletadas para preparagdo do inoculo de incubagdo. As amostras de solo foram
acondicionadas em refrigerador a temperatura de 10 °C para reduzir a atividade

metabdlica, alterando minimamente as caracteristicas do solo.
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Delineamento experimental da decomposic¢ao sob presséo

Para a realizacdo do experimento sob pressdo foi preparado o inoculo, que
consistiu da adicdo de 150 g de solo em 750 ml de agua deionizada durante um periodo
de 6 h e, posteriormente, a filtracdo deste. Ao filtrado foi adicionada dgua deionizada,
totalizando 30 L de inoculo. A preparacdo do indculo teve a finalidade de fornecer
nutrientes ¢ microrganismos do solo para o inicio do processo de decomposigao.

As amostras de folhas e de galhos (1 g) foram acondicionadas em frascos de
vidro. Aos frascos foram adicionados 100 ml do in6culo previamente preparado. As
amostras controle consistiram de 100 ml do in6culo adicionados aos frascos de vidro.

Para a realizacdo do experimento foram desenvolvidos cilindros de pressao de
aco inoxidavel com volume de 4L onde os frascos de vidro foram dispostos (figura 10).
Em cada cilindro de pressdo foram colocados 9 frascos (vol: 100 ml), com a seguinte
disposicao: 3 frascos para o tratamento controle, 3 frascos com amostras de galhos e 3
frascos com amostras de folhas.

Os flanges dos cilindros de pressdo foram aparafusados, garantindo a
estanqueidade do sistema. Os cilindros de pressao foram pressurizados com gas argonio,
de acordo com a seguinte conformagdo: 10 cilindros com pressdo de 6,89 KPa,
equivalente a superficie da coluna d’agua, 10 cilindros com pressao de 344,74 KPa,
equivalente a pressao observada em uma profundidade de aproximadamente 30 m de
coluna d’agua e 10 cilindros com pressdo de 1034,21 KPa, equivalente a pressdo
observada em uma profundidade de aproximadamente 100 m de coluna d’4gua.

O sistema de pressurizagdo foi permanentemente controlado e monitorado
através de modulo de controle e aquisi¢do de dados denominado Compact Field Point

(CFP), 30 sensores de temperatura (termopares), 3 transdutores de pressdo e uma
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interface computacional desenvolvida com o software LabVIEW (National
Instruments). Os valores de temperatura (24°C) de todos os vasos e a pressao de cada
linha de pressurizagdo (6,89; 344,74 ¢ 1034,21 KPa) foram determinados em intervalos

de 10 s pelo mddulo de controle e aquisi¢do de dados.

vaso de pressdo (4L) cilindro de argbnio
r/
flanges aparafusados sistema de pressurizagdo
entrada para termopar mandémetro 1

Figura 10: Desenho esquematico dos vasos de pressdo e do sistema de pressurizagao.

Ao longo de 4 meses foram realizadas 11 amostragens correspondentes aos dias

0,1, 3,5, 10, 15, 30, 45, 60, 90 e 120. A amostragem inicial (t = 0) foi a mesma para

todos os tratamentos e consistiu apenas da agua de inoculo.
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Andlises das amostras

As concentragdes de carbono das amostras particuladas de folhas e galhos
remanescentes em cada amostragem foram determinadas no modulo de solidos de um
analisador de carbono total (TOC) (Shimadzu - TOC-VCPN), as concentragdes de
nitrogénio foram determinadas pelo método de Kjeldahl (Allen et al., 1974) e as de
fosforo pelo método da digestio acida, de acordo com Fassbender (1973).

A cada amostragem foi desmontado um cilindro referente a cada uma das
pressoes (superficie, 30 m e 100 m) e os frascos de vidro foram retirados. Aliquotas de
10 ml de cada frasco foram imediatamente filtradas em membrana (Millex® Durapore
PVDF) de 0,45 um de poro, previamente lavadas com 100 ml de dgua Milli-Q para as
analises no laboratoério.

As concentragdes de carbono organico dissolvido (COD) e carbono mineralizado
(CM) foram determinadas com um analisador de carbono total (TOC); as concentragdes
de nitrogénio total (N total) foram determinadas em um mddulo de analise de nitrogénio
total (mo6dulo TNM), acoplado ao TOC (Shimadzu - TOC-VCPN).

As concentragdes de amonio (NH4"), nitrito (NO5)), nitrato (NOs3) e fosfato
(POs) na dgua foram determinadas através da andlise de cations e anions por
cromatografia de ions, utilizando-se simultaneamente dois cromatdgrafos de ions
(Dionex® ICS 90, equipado com coluna de separacgao de cations IonPac CS12A 4 x 250
mm e, Dionex® ICS 2000, equipado com coluna de separagdo de anions lonPac AS19 4
x 250 mm).

Os resultados de concentracio de NH4", NO,™ ¢ NO; foram transformados em
valores de massas elementares de nitrogénio inorganico (NI); em que: NI = nitrogénio

de NH,;" (N-NH,") + nitrogénio de NO, (N-NOy") + nitrogénio de NO3  (N-NO3") ¢; 0s
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resultados de concentracdo de PO,> foram transformados em valores de massas
elementares de fosforo inorganico (PI), onde: PI = fosforo de PO, (P-PO4>). Os
valores de NI e PI foram transformados em valores percentuais relativos as massas
iniciais do detrito na incubagdo. Os valores de nitrogénio organico dissolvido (NOD)
foram obtidos através da subtragdo dos resultados de N total e NI.

Em cada frasco de 100 ml foi determinada a condutividade elétrica, com um

condutivimetro (Q 795P, Quimis®) e, o pH, com potenciometro (Q 400BC, Quimis®).

Modelagem matematica e analise de dados

A evolu¢do da mineralizagdo no tempo de cada elemento (C, N, P) foi ajustada
ao modelo cinético de primeira ordem descrito nas equagdes 1 a 4 (Bianchini Jr., 2003).
O modelo esté representando o carbono, para os demais elementos deve-se substituir C
pela denominagdo do elemento respectivo (N e P). No caso do nitrogénio e do fosforo
apenas as rotas IN; e IN, foram estudadas. O algoritmo iterativo de Levenberg-

Marquardt foi utilizado nas regressdes nao lineares (Press et al., 1993).

IN, :ﬁCOPLS(l—e-th) .................................................... (Eq. 1)
kT
k k k
IN, =—2COP_ [1+———e™'+ T ™| (Eq2
2 kT LS( k-l- —k3 k3 _kT J ( q )
INy = COPL (1= €7 ) oo (Eq.3)
3
CM =D IN; oo (Eq. 4)

em que: COPrg = carbono organico particulado labil/soluvel (%); COPr = carbono
organico particulado refratario (%); COPy = carbono organico particulado 1abil (%),
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COP. = ky/ktr COPLs; COD = carbono organico dissolvido (%), COD = ky/kt COPyg;
CM = carbono mineralizado (%); e = base logaritmo natural; t = tempo (dia); kr =
coeficiente global de decaimento da COPrs (k; + k») (dia']); k; = coeficiente de
mineralizagdo das fragdes labeis de COPL (dia™); ko = coeficiente de lixiviagdo das
fracdes soliveis de COP.s, obtido da lixiviacio (dia'); ks = coeficiente de
mineralizagdo do COD (dia’l); k4 = coeficiente de mineralizagao da COPy (dia’l); INi a3
= compostos inorganicos produzidos através das 3 rotas de mineralizagdo (%).

As variagdes temporais entre as pressdes (superficie, 30 m ¢ 100 m) foram
estatisticamente comparadas com analise nao paramétrica de Kruskal-Wallis, com nivel
de significancia de 95%. Quando as diferencgas estatisticas foram observadas, o teste ndo
paramétrico de Mann-Whitney, com nivel de significancia de 95%, foi realizado para
identificar as diferengas a cada 2 grupos independentes. As variagdes temporais entre os
recursos (folhas e galhos) foram estatisticamente comparadas (analise ndo paramétrica

de Mann-Whitney), com nivel de significancia de 95%.

5.4. Resultados

Influéncia da pressao

Os conteudos iniciais de carbono nos detritos de folhas e galhos foram 497 ¢ 470
mg C g, respectivamente; os conteudos iniciais de nitrogénio foram 30,7 e 14,5 mg N
g e; os conteudos iniciais de fosforo foram de 1,73 e 2,00 mg P g”'. De modo geral, a
decomposicdo da vegetacdo terrestre ndo foi significativamente diferente entre as

pressoes para os elementos estudados (tabela 4). Para o carbono, o COPy foi a fracao
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predominante apds 120 dias de incubagdo, variando entre 81,7 e 83,9% de massa
remanescente de C inicial para folhas e entre 85,9 e 88,6 % para os galhos (figuras 11A
e 11B, tabela 5). O COD aumentou em conseqiiéncia do decaimento do COPig,
atingindo valores maximos e praticamente estaveis entre o 3° e o 120° dia, ficando
acumulado na agua (k; = 0 ou proximo de 0) (figuras 11C e 11D, tabela 5). A formagao
do CM (figuras 11E e 11F) variou entre 7,9 ¢ 11,1% do COPg para folhas e entre 6,8 e
9,2% para galhos (tabela 5). Praticamente ndo houve diferencas significativas entre as
pressoes ao longo da decomposi¢do de folhas e galhos para as fragdes COPg, COD e

CM (tabela 4).

Tabela 4: Valores de p da andlise ndo paramétrica de Mann-Whitney, com nivel de
significancia de 95%, para comparacao entre as pressoes, n = 3. Valores de p do teste de
Mann-Whitney, com nivel de significancia de 95%, para comparagdo entre 0s recursos
(folhas e galhos), n=9. * — indica as diferengas estatisticas.
Fracao Folha Galho Folha x Galho
sup x sup x 30 mx sup x sup x 30 mx sem pressao
30m 100 m 100 m 30m 100 m 100 m

COPk (%) 0,670 0,450 0,818 0,870 0,108 0,094 * 0,003
COD (%) 0,309 0,108 0,768 0,251 0,622 0,768 * 0,003
CM (%) 0,375 0,123 0,224 0,450 *0,033 0,108 0,974
N total (%) 0,412 0,061 0,622 0,094 0,178 0,577 * 0,001
NOD (%) 0,974 0,818 0,768 0,061 0,251 0,309 *0,011
NI (%) 0,358 0,412 0,974 0,793 0,670 0,793 0,670
Pl (%) 0,158 0,251 0,622 0,053 0,818 *0,023 0,108
us cm™ 0,974 0,974 0,974 0,599 0,870 0,670 * 0,004
pH 0,743 0,948 0,896 0,293 0,599 0,533 0,375
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Figura 11: Variagao temporal do Carbono (COPr, COD e CM) da decomposicao
anaerobica de folhas e galhos nas 3 profundidades (superficie, 30 m e 100 m).
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Tabela 5: Parametrizagdo cinética do carbono da decomposi¢do anaerobica de folhas e
galhos nas 3 profundidades (superficie, 30 m e 100 m).
Recurso COPs COPL. COD COPg CM  kp ks ky r’
() (0 (%) (%) (%) (dia!) (dia!) (dia™)

Folhas

superficie 17,7 8,8 8,9 82,4 11,1 1,5 0,0000 0,00046 0,72
30 m 18,4 8,4 10,1 81,7 8,7 1,5 0,0000 0,00003 0,81
100 m 16,0 5,4 10,6 83,9 7,9 1,5 0,0000 0,00051 0,70

Galhos

superficie 11,4 5,7 5,7 86,9 9,2 1,5 0,0000 0,00038 0,55
30m 14,0 7,1 6,9 85,9 7,9 1,6 0,0002 0,00012 0,88
100 m 11,4 5,1 6,2 88,6 6,8 1,5 0,0000 0,00038 0,84

Em relagdo ao nitrogénio, o valor considerado para k;, baseado em outros
estudos, foi de 1,5 dia™. A massa de nitrogénio total dissolvido na 4gua variou entre 9,8
e 11,4% do valor inicial de N para folhas e entre 13,6 e 16,3% para os galhos (tabela 6).
A massa de N total praticamente manteve-se estavel apds atingir os valores méaximos
(figuras 12A e 12B). A formagao do NOD variou entre 6,5 e 8,0% da massa inicial de N
para folhas e 9,4 e 13,5% para galhos (tabela 6). A massa de NOD diminuiu a partir do
45° dia para as 3 pressdes, devido a mineralizacdo. A maior diminui¢do da massa de
NOD ocorreu para as amostras de folhas (figura 12C). A formagao de NOD e de NI ndo

foi significativamente diferente entre as 3 pressdes (tabela 4).
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Figura 12: Varia¢ao temporal do Nitrogénio (N total, NOD e NI) da decomposicao
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Tabela 6: Parametrizagdo cinética do nitrogénio da decomposi¢do anaerobica de folhas
e galhos nas 3 profundidades (superficie, 30 m e 100 m).
Recurso N total ks *  NOD ks r NI ks r
(%)  (dia™) (%) (dia™) (%)  (dia™)

Folhas
superficie 9,8 00,0012 0,74 7,2 0,0076 0,40 5,0 0,1445 0,44
30 m 10,5 0,0000 0,73 6,5 0,0039 0,24 6,4 0,1531 048
100 m 11,4 0,0000 0,88 80 0,0085 0,50 6,9 0,1443 048

Galhos
superficie 13,6 0,0000 0,54 94 0,0027 045 6,9 0,1206 0,79
30m 17,6  0,0003 0,73 13,5 0,0025 0,50 5,6 0,4061 0,60
100 m 16,3 0,0000 0,81 12,1 0,0036 0,74 7,6 0,1069 0,54

O valor de k; considerado para o fosforo inorganico foi de 1,5 dia’. O PI
apresentou liberagdo logo no inicio da decomposicao (figuras 13A e 13B). A liberagdo
variou entre 39,2 e 45,9% da massa inicial de P para folhas e entre 31,4 e 46,5% para

galhos (tabela 7). Nao houve diferengas significativas para as 3 pressoes (tabela 4).
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Figura 13: Variagao temporal do PI da decomposi¢ao anaerobica de folhas e galhos nas
3 profundidades (superficie, 30 m e 100 m).
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Tabela 7: Parametrizagdo cinética do PI da decomposi¢do anaerébica de folhas e galhos
nas 3 profundidades (superficie, 30 m e 100 m).

Recurso PI ks 1’ Recurso PI ks r
(%) (dia™) (%) (dia™)
Folhas Galhos
superficie 39,2 0,0023 0,73 superficie 31,4 0,0000 0,42
30 m 45,9 0,0017 0,62 30 m 46,5 0,0000 0,72
100m 42,7 0,0030 0,48 100 m 35,6 0,0050 0,64

Os valores de condutividade elétrica apresentaram aumentos rapidos no inicio da
decomposicdo, com estabilizacdo a partir do 45° dia para folhas e do 15° dia para os
galhos. Nao houve diferencas significativas entre os valores de condutividade nas trés
profundidades, para os dois recursos (tabela 4). O valores de pH ficaram em torno de
5,0 para os dois recursos, nas simulagdo das trés profundidades. Nao houve diferengas
significativas entre os valores de pH nas trés profundidades, para os dois recursos
(tabela 4). Os valores de temperatura (24 °C) e de pressao (6,89; 344,74 e 1034,21 KPa)

praticamente ndo variaram ao longo da decomposicao.

Influéncia da qualidade dos detritos

Como nao foram observadas diferengas significativas entre as 3 pressdes para 0s
elementos estudados, foi feita a média dos resultados das 3 profundidades simuladas em
cada dia amostrado para permitir a comparagdo entre a qualidade dos recursos (folhas e
galhos) com um niimero amostral maior (n = 9).

O COPr foi a fragdo predominante apos 120 dias de incubagdo (figura 14A),

ficando em 83,3% para folhas e 86,3% para galhos (tabela 8). Apesar da semelhanca
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entre os valores remanescentes de COPg, houve diferencas significativas entre folhas e
galhos (tabela 4), demonstrando que as folhas foram o recurso mais labil em relagdo ao
carbono. A respectiva liberagdo do COD (figura 14B), a partir do COP.s, foi
significativamente maior para folhas (tabela 4), com valor em torno de 9,9% e de 6,2%
para galhos (tabela 8). O COD liberado pelos dois tipos de detritos ndo foi mineralizado
(figura 14C), permanecendo acumulado na 4gua (k; = 0) (tabela 8). Portanto, a
formagao do carbono mineralizado ocorreu apenas pelas vias metabolicas IN; e IN3, ou
seja, pela mineralizacdo do COPLg, correspondendo ao COPL e, pela mineralizagdo do
COPr. Nao houve diferencas significativas entre os recursos na formagao do CM (tabela

4).
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Figura 14: Variagcdo temporal do Carbono (COPg, COD e CM) da decomposi¢io
anaerobica de folhas e galhos.

106



Tabela 8: Parametrizagdo cinética do carbono da decomposi¢do anaerobica de folhas e

galhos.

Recurso COP s COPL,  COD COPg CM  kp ks ky r’
(%) () (%) (%) (%) (dia!) (diah) (dia™)

Folhas 16,7 6.8 9,9 83,3 9,2 1,5 0,0  0,00053 0,74
Galhos 13,3 7,1 6,2 86,3 7.9 1,5 0,0 0,00003 0,89

A massa de N total dissolvido na agua (figura 15A) foi significativamente maior
na decomposicdo de galhos (tabela 4), com valor de 10,5% da massa inicial de N (tabela
9). Os valores maximos foram atingidos praticamente no inicio da decomposi¢do e
mantiveram-se aproximadamente constantes apos 120 dias (figura 15A). Do mesmo
modo, a massa do NOD (figura 15B) também foi significativamente maior na
decomposicao de galhos (tabela 4), atingindo o valor de 7,4% da massa inicial de N
para folhas e de 10,8% para os galhos (tabela 9). Nao houve diferencas significativas
entre os recursos na formagao do NI (tabela 4). A maior parte do NI formado constituiu-

se de amonio (NHy") (figura 15D).
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Tabela 9: Parametrizagdo cinética do nitrogénio da decomposicdo anaerdbica de folhas
e galhos.
Recurso N total ks r NOD ks r NI ks r
(%) (dia) (%) (dia) (%) _ (dia)
Folhas 10,5 0,00003 0,85 74 0,00671 047 6,0 0,11988 0,55
Galhos 15,8 0,00000 0,88 10,8 0,00200 0,79 6,6 0,10877 0,76

2
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A liberacdo de PI ndo apresentou diferencgas significativas entre os recursos
(tabela 4). A maior parte do PI foi liberada logo no inicio da decomposicao (figura 16).
A liberagdo foi de 42.8% da massa inicial de P para folhas e de 35.1% para galhos

(tabela 10).
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Figura 16: Variacao temporal do PI da decomposi¢do anaerobica de folhas e galhos.

Tabela 10: Parametrizacdo cinética do fosforo inorganico (PI) da decomposicao
anaerobica de folhas e galhos.
Recurso PI ks r
(%)  (dia™)
Folhas 42,8 0,00225 0,75
Galhos 35,1 0,00000 0,84

Os valores de condutividade apresentaram um aumento rapido no inicio da
decomposi¢do, com estabilizacdo a partir do 45° dia para folhas e do 15° dia para os
galhos. A decomposi¢do das folhas apresentou valores de condutividade
significativamente maiores que os de galhos (tabela 4). O valores de pH ficaram em
torno de 5,0 para os dois recursos. Nao houve diferengas significativas para os valores

de pH entre os dois recursos (tabela 4).
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5.5. Discussao

Influéncia da pressao sobre a decomposi¢cao

Nao foram observados efeitos significativos da pressdo hidrostatica sobre a
decomposicdo (tabela 4). Portanto, os resultados ndo suportaram a hipétese de que o
aumento da pressao hidrostatica diminui os coeficientes de decomposi¢@o anaerobica do
detrito da vegetagdo terrestre alagada em reservatorios artificiais de agua, considerando
as rotas metabdlicas de mineralizacdo do carbono, do nitrogénio e do foésforo. Diversos
estudos mostraram os efeitos positivos ou negativos de fatores ambientais sobre os
processos de decomposicdo, incluindo a temperatura (Cunha-Santino & Bianchini Jr.,
2010; Cunha-Santino & Bianchini Jr., 2008a; Santos et al., 2009), oxigénio dissolvido
(Bianchini Jr. et al., 2002; Cunha-Santino & Bianchini Jr. 2006), pH (Lopez-Archilla et
al. 2001; Benner et al, 1985) ¢ a concentracdo de carbono e nutrientes dissolvidos
(Marcé et al., 2008, Xie et al., 2004). Nesse estudo, ao longo de 120 dias, foram
avaliados os efeitos da pressdo sobre a decomposi¢do, passando pelas fases de
lixiviagdo e decomposicdo dos compostos labeis, no comeco do processo e,
posteriormente, pela fase de decomposi¢ao dos compostos refratarios, conforme o ajuste
dos resultados ao modelo cinético de duplo-decaimento exponencial (figuras 11A e
11B). Portanto, os resultados deste estudo foram especialmente consistentes porque, ao
contrario de outros fatores ambientais, mostraram claramente que ndo houve influéncia
significativa da pressao hidrostatica em nenhuma das fases da decomposigao.

Na fase inicial, correspondente a uma queda rapida da massa inicial do COPg
(figuras 11A e 11B, tabela 5) e um rapido aumento da massa de COD (figuras 11C e

11D, tabela 5) a pressdo hidrostatica provavelmente poderia influenciar somente
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fisicamente a lixiviagdo, com a acdo de prensagem do detrito, for¢cando a liberagdo dos
compostos soluveis, pois a comunidade bacteriana provavelmente ndo estaria
convenientemente estruturada. Por outro lado, a decomposi¢do esta sujeita a maior
influéncia das condi¢des ambientais durante a decomposi¢do das fragdes refratarias
(Bianchini Jr. & Cunha-Santino, 2005), portanto, a pressao hidrostatica poderia ter
maior efeito nesta fase, causando a decomposicao das fragdes refratarias de forma mais
lenta nas maiores pressdoes. O decaimento da massa de COPg foi caracteristicamente
lento (figura 11A e 11 B), porém sem diferencas entre as pressoes (tabela 4).
Paralelamente, as demais fragdes consideradas permaneceram presentes na agua e
ocorreu a formacdo do NI (figuras 12E e 12F, tabela 6). A formacdo do NI somente
durante a decomposi¢do das fragdes refratarias, apesar do NOD (figuras 12C e 12D,
tabela 6) estar disponivel logo no inicio do processo, sugere que os microrganismos
decompositores de nitrogénio se estabeleceram apenas nesta fase.

Em ambientes marinhos, diversos estudos demonstraram os efeitos da pressao
hidrostatica sobre o metabolismo bacteriano. As bactérias marinhas podem se aderir em
agregados organicos (Simon et al., 2002) e sofrer os efeitos do aumento da pressdo
hidrostatica conforme os agregados afundam (Tamburini et al., 2009). A resposta das
bactérias & mudangas na pressao hidrostatica parece ser andloga a resposta & mudancas
induzidas pela temperatura. Altas pressdes hidrostaticas podem causar a solidificagdo da
membrana, do mesmo modo que as baixas temperaturas (Chong & Cossins, 1983;
Kaneko et al., 2000). Para manter o ponto 6timo de fluidez e funcionamento da
membrana plasmatica, conforme a temperatura e a pressdo variam, as bactérias alteram
a propor¢do de 4acidos graxos saturados e insaturados na composi¢do dos seus
fosfolipidios. Os fosfolipidios contendo 4cidos graxos insaturados tém o ponto de fusdo

mais baixo que os acidos graxos saturados, portanto, com o aumento da pressdo a
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proporgao de acidos graxos insaturados na membrana aumenta, mantendo a sua fluidez
(DeLong & Yayanos, 1985; Kamimura et al., 1992). Apesar da capacidade de adaptagdo
das bactérias a variagdo na pressao hidrostatica para manter seu funcionamento 6timo, o
seu metabolismo pode variar em funcdo da pressdo. Tamburini et al. (2003) observaram
que as taxas metabdlicas de mineralizagdo da matéria organica obtidas de amostras
incubadas sob as condi¢des de pressdo in situ (1000 a 2000 m de profundidade) no mar
Mediterraneo foram 4,53 vezes maiores que as incubagdes sob descompressio e que a
eficiéncia de crescimento bacteriano (BGE) foi cerca de 20% menor nas amostras
descomprimidas, demonstrando que as bactérias estavam adaptadas apenas a altas
pressoes e ndo a variagdes na pressdo. Além disso, outros estudos demonstraram que as
taxas metabolicas de bactérias marinhas diminuiram em amostras que foram
descomprimidas, evidenciando o efeito inibitorio causado pelo estresse fisiologico
associado com a descompressdo (Bianchi & Garcin, 1993; Poremba, 1994).

Uma hipotese ¢ possivel para explicar a auséncia do efeito da pressdo sobre a
decomposicdo: As diferentes pressdes hidrostaticas atuam sobre os microrganismos
decompositores que, se adaptados a esta condi¢des, ndo responderiam aos tratamentos
de pressdo estabelecidos. Nos ambientes marinhos, os efeitos da pressdo sobre os
microrganismos foram observados em profundidades maiores que 1000 m (Bianchi &
Garcin, 1994; Bianchi et al., 1998; Kaneko et al., 2000; Sakiyama & Ohwada, 1998;
Tamburini et al, 2003). Nestes ambientes, possivelmente a pressdo observada em 100 m
de profundidade ndo representa uma condi¢ao ambiental estressante para os organismos.
No entanto, os reservatorios artificiais de 4gua no continente, mesmo com
profundidades muito menores que aquelas encontradas em ambientes marinhos

profundos, colocam os organismos aquaticos sob uma condi¢ao de pressao hidrostatica

112



que ndo existia, o que poderia representar uma condi¢do estressante a qual ndo teriam
condic¢des fisiologicas de se adaptarem.

Além disso, neste estudo a pressdao hidrostatica foi a tnica varidvel avaliada.
Possivelmente, em combinacdo com outras varidveis ambientais a pressdo possa
representar um fator estressante. Por exemplo, Kaneko et al. (2000) observaram que a
pressdo hidrostatica 6tima para o crescimento de Pseudomonas sp. mudou para uma
pressdo maior com o aumento da temperatura. Bianchi et al., (1998) observaram que nas
regides profundas no norte do Oceano Atlantico, devido a condi¢do de oligotrofia, o
consumo de glicose para a manutenc¢do da viabilidade das bactérias foi maior do que a

utilizagdo para fins de crescimento.

Influéncia da qualidade do detrito sobre a decomposicéo

Segundo Bianchini Jr. & Cunha-Santino (2005), nas etapas iniciais dos
processos de formagao dos reservatorios artificiais, a incorporagao da cobertura vegetal
representa uma consideravel fonte de detritos para esses sistemas. Diversos estudos
estabeleceram amplamente que as caracteristicas quimicas e fisicas da matéria organica
influenciaram fortemente a estrutura e o funcionamento das redes troficas
microbioldgicas lacustres (Tadonleké Dzatchou et al., 2002; Paterson et al., 1997). De
acordo com Webster & Benfield (1986), a quantidade de tecidos estruturais influencia
as taxas de decomposicdo. Os detritos de plantas lenhosas contém mais tecidos
estruturais e, portanto, decompdem mais lentamente do que o detrito de plantas
herbaceas (Janssen & Walker, 1999; Enriquez et al., 1993; Moran & Hodson, 1989). A

decomposi¢cao também ¢ mais lenta em espécies perenes (Morris & Lajtha, 1986). Da
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mesma forma, em um levantamento de diversos estudos realizados com macroéfitas
aquaticas em varios tipos de ambientes, foi observado que as macrofitas aquaticas
submersas apresentaram maiores constantes de decaimento (kr = 0,0473 dia™) que as
macrofitas aquaticas flutuantes (kr = 0,0382 dia™) e estas maiores constantes de
decaimento que as macrofitas aquaticas emersas (kp = 0,0083 dia™) (Chimney & Pietro,
2006). Nesse estudo foi observado que a perda de massa de COPr das folhas foi
significativamente maior que a de galhos (figura 14A; tabela 4). Estes resultados estdo
de acordo com os resultados observados em outros estudos com detritos de folhas e
galhos realizados no laboratério e no campo (tabela 11), evidenciando que a quantidade
de tecidos estruturais influencia a perda de massa do detrito durante a decomposi¢ao.
No entanto, os valores de decaimento da massa de COPr foram menores que os
observados em outros estudos (tabela 8), sugerindo que os recursos vegetais utilizados
neste estudo apresentaram mais compostos refratarios ou que algum dos géneros de

plantas continha compostos alelopaticos.

Tabela 11: Comparagdo entre os coeficientes de decomposi¢ao em ambientes diferentes
e no laboratdrio em vdrios estudos.

Substrato 0O, ky(dia™) Ambiente Referéncia
Folhas - 0,00116 Microcosmos Esse estudo
Galhos - 0,00002 Microcosmos Esse estudo
Folhas - 0,00520 Microcosmos Bitar et al. (2002)
Galhos - 0,00190 Microcosmos Bitar et al. (2002)
Folhas - 0,00140 Microcosmos MDK/CENCO/COPEL
(1988)
Galhos - 0,00060 Microcosmos MDK/CENCO/COPEL
(1988)
Folhas + 0,01360 Microcosmos FAI-UFSCar/CESP (1998)
Galhos + 0,00120 Microcosmos FAI-UFSCar/CESP (1998)
Folhas + 0,00230 Microcosmos MDK/CENCO/COPEL
(1988)
Galhos + 0,00020 Microcosmos MDK/CENCO/COPEL
(1988)
Folhas + 0,25000 Pantano temperado Moore et al.(2007)
Peciolos + 0,18000 Péantano temperado Moore et al.(2007)
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Na formagdo de reservatorio, concomitantemente a perda de massa dos detritos
remanescentes ocorre a liberagdo intensa de substancias soliveis (minerais e organicas)
provenientes do processo de decomposi¢do da vegetacdo nativa (rasteira e arborea) da
area de inunda¢ao durante a fase de enchimento (Boulding & Baldwin, 2009; Bianchini
Jr. & Cunha-Santino, 2005; Geraldes & Boavida, 1999), caracterizando o processo
temporario de eutrofizacdo. No experimento realizado, a lixiviagdo de substancias
soliveis como um todo ocorreu no inicio da decomposicio e a contribui¢ao do detrito
de folhas foi mais importante, conforme evidenciado pelos valores de condutividade
elétrica que aumentaram no inicio do processo e posteriormente mantiveram-se
praticamente constantes para os dois recursos e foram significativamente maiores na
decomposicao de folhas (tabela 4).

Em relagdo ao carbono, a liberagdo de COD ocorreu principalmente no inicio do
experimento e praticamente permaneceu constante posteriormente (figura 14B) e foi
significativamente maior na decomposicdo de folhas (tabela 8). Nos reservatorios, a
liberagdo do carbono organico na adgua pode ter duas principais conseqiiéncias. Na fase
de lixiviagdo intensa, pode gerar grandes demandas de oxigénio, levando a condicao de
anoxia (Figueiredo e Bianchini Jr., 2008; Bianchini Jr. & Cunha-Santino, 2005; Scharf,
2002). Posteriormente, na fase de decomposicao das substancias refratérias, até¢ 60% do
COD ¢ composto por substancias himicas. (Thurman, 1985). Embora as substancias
himicas sejam consideradas como inertes a degradacdo bacteriana, uma fracdo pode
estar disponivel como substrato bacteriano (Coates et al., 2002; Cunha-Santino &
Bianchini Jr., 2002) sendo consumido lentamente (Cunha-Santino & Bianchini Jr.,
2008b). Desta forma, a massa de COD (figura 14B) nesse experimento provavelmente
correspondeu principalmente a substancias hiumicas que ndo foram mineralizadas (k; =

0, tabela 8), demonstrando que a 2° rota de mineralizagdo do carbono ndo ocorreu.
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O elevado percentual de COPg remanescente para os dois tipos de detritos e seus
baixos coeficientes de decaimento (k4 proximo de 0, tabela 8) demonstraram que a
maior parte do detrito foi decomposta lentamente através da 3 rota de mineralizacao,
gerando pouco CM (figura 14C). Por ser um processo lento, em longo prazo a rota de
mineralizagdo do COPg ¢é a preponderante no metabolismo do reservatério. Campo e
Sancholuz (1998) mostraram que 40% da biomassa de madeira foram decompostos nos
primeiros 10 anos apos o enchimento ¢ que a quantidade de carbono liberado pelas
folhas foi menos de um tergo da liberada pela madeira, em reservatorios do Rio Negro,
no Uruguai, sugerindo que a decomposicdo da madeira pode ser importante para o
metabolismo do ambiente aquatico.

Em relag@o ao nitrogénio, as libera¢des de N total e NOD (figura 15A e 15B,
tabela 9) foram maiores na decomposicdo de galhos (tabela 4). No entanto, a maior
quantidade de NOD dos galhos ndo significou maior formag¢do de NI (figura 15C).
Assim sendo, pode-se inferir que o NOD liberado pelo detrito de folhas foi mais labil
porque, mesmo em menor quantidade, apresentou quantidades semelhantes de IN
formado. Para os dois recursos, o NI formado correspondeu quase totalmente ao NH,"
(figura 15D). O NH," pode ter efeitos toxicos sobre a biota aquatica (Prenter et al.,
2004; Sarma et al., 2003; Camargo & Alonso, 2006), tendo, portanto, conseqiiéncias
ecoldgicas negativas em um reservatorio. A liberagdo de PI ndo apresentou diferenca
significativa entre folhas e galhos (tabela 4). Entretanto, a libera¢do de fosforo do
detrito foi proporcionalmente maior que a de carbono e nitrogénio, chegando a 42,8 %
nas folhas e 35,1 % nos galhos (tabela 10). O fosforo € o principal nutriente limitante da
produtividade priméria e microbiana nos ecossistemas de agua doce e o maior

responsavel pelo processo de eutrofizacdo (Schindler, 1977; Wetzel, 2001). Portanto,
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esta contribuicdo elevada de fosforo pode ser determinante na eutrofizagdo temporaria
do novo reservatorio.

A diferenca estrutural (i.e. composigdo quimica) entre folhas e galhos pode ter
implicagdes importantes para o metabolismo do novo reservatério. Apesar da biomassa
de folhas em florestas tropicais e temperadas ser muito menor que a de partes lenhosas
(Delitti & Burger, 2000; Smithwick et al., 2002; Hart et al., 2003), a maior contribuigdo
de COD do detrito de folhas pode ser determinante no estabelecimento de condigdes
anoxicas ¢ na formagdo de substancias humicas durante a fase de enchimento do
reservatorio. A diferenca entre os detritos de folhas e galhos em relacdo a liberagdo de
carbono e de nitrogénio, quando sdo decompostos separadamente, sugere que a mistura
dos detritos, da forma como ocorre nos reservatorios, pode alterar os coeficientes de
decaimento, apresentando um efeito sinergético positivo ou negativo sobre a
decomposicdo. Alguns estudos abordaram o efeito sinergético da mistura de detritos de
diferentes espécies de plantas sobre a decomposi¢ao; porém, nenhum padrio claro foi
encontrado (Lecerf et al., 2007; Moretti et al., 2007). Outros estudos observaram a
influéncia da limitacdo de carbono e nutrientes (nitrogénio e fésforo) sobre os processos
de decomposi¢do e o crescimento bacteriano em ambientes aquaticos. Uma revisdo de
dados de sistemas limnicos concluiu que a limitagdo por fésforo ocorreu em 86 % dos
casos ¢ a limitagdo por carbono e nitrogénio foi observada em 15 e 20 % dos casos
testados, respectivamente (Vadstein, 2000). Além disso, pode ocorrer a limitacao
simultanea por carbono e nutrientes (Sundareshwar et al., 2003; Carlsson & Caron,
2001). Neste estudo, a liberagdo de COD principalmente pelas folhas e de NOD pelos
galhos no inicio do processo de decomposi¢ao, bem como de fosforo pelos dois
recursos, permite inferir que, no caso de reservatorios recém-formados, ndo ocorre

limitacdo por nutrientes. No entanto, posteriormente restara principalmente o detrito de
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galhos, podendo ocorrer limitagdo por carbono e nutrientes, alterando a ciclagem de
nutrientes. Por exemplo, Sundareshwar et al. (2003) demonstraram que a limitagdo do
crescimento microbiano por fosforo alterou a transformacdo e a disponibilidade de
nitrogénio, que por sua vez influenciou a fixagdo, estocagem e a liberagdo do carbono

em uma area alagada costeira.

5.6. Conclusodes

Nesse estudo mostrou-se que a pressao nao influenciou a decomposi¢do dos
detritos de folhas e galhos, considerando as rotas metabolicas de mineralizacdo do
carbono, do nitrogénio e do fosforo. Possivelmente os microrganismos decompositores
se adaptaram as novas condi¢des de pressdo ou estas condi¢des nao foram estressantes.
Em adig¢do, os detritos de folhas e galhos contribuiram de forma diferente para o aporte
de carbono e nitrogénio para a dgua e liberaram o fosforo de forma semelhante. No
inicio as folhas liberaram mais COD que os galhos e estes liberaram maior quantidade
de N total ¢ NOD. Posteriormente, as concentragdes mantiveram-se constantes ¢ as
diferengas foram mantidas. Essa diferenca entre os detritos permite inferir que pode
haver um efeito sinergético dos detritos quando sdo decompostos em conjunto, como

ocorre nos reservatorios.
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6. Capitulo 6: Discussao geral

As principais bacias hidrograficas do Sul e do Sudeste do Brasil foram reguladas
pela constru¢do de inimeros reservatdrios para a geracdo de energia elétrica, o que se
constituiu em um significativo impacto na qualidade e na quantidade das 4guas dos rios
dessas bacias hidrograficas, mas ao mesmo tempo suportou o desenvolvimento
econdmico e o progresso da infra-estrutura, principalmente nessas regioes (Tundisi et
al., 2006). A deterioracdo da qualidade das aguas armazenadas em reservatorios pode
ocorrer a partir de elementos organicos e inorganicos conservados na area inundada ou
introduzidos durante e apds a inundagdo (e.g. decomposicdo da matéria organica e
dissolugcdo de elementos nutrientes), bem como através da introducao de substancias
toxicas ou organolépticas e seres patogénicos pelos efluentes domésticos e industriais
(Branco & Rocha, 1977). Sperling (1998) salienta que a qualidade de agua ¢ resultante
dos inimeros processos que ocorrem na bacia de drenagem do corpo hidrico e que os
organismos aquaticos, em sua atividade metabolica, ndo s6 recebem influencia do meio,
como também provocam alteragdes fisico-quimicas na agua.

Atualmente, diversos projetos de formagdo de usinas hidrelétricas estio em
andamento ou em fase de estudos (FURNAS, 2010). Estes novos projetos devem ser
elaborados considerando a formagao do reservatorio de modo ambientalmente correto,
de acordo com a legislacdo. Algumas das ferramentas utilizadas para elaborar os
projetos permitindo a previsdo da qualidade da agua no futuro reservatorio sdo a
modelagem matematica ¢ as abordagens experimentais. Assim sendo, esse estudo
simulou algumas condi¢des existentes em reservatorios artificiais, tais como a

disponibilidade de oxigénio dissolvido, a velocidade de correnteza ¢ a pressao
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hidrostatica. Além disso, a qualidade dos recursos vegetais alagados (compostos labeis e
refratarios) também foi abordada.

Dentre as variaveis estudadas, a disponibilidade de oxigénio dissolvido foi uma
das mais estudadas. Nossos resultados estdo de acordo com a maioria dos estudos que
abordaram esta variavel. De modo geral, a decomposicdo em condig¢do aerdbica é mais
rapida que em condi¢do anaerobica. Nesse estudo mostrou-se que durante a fase de
lixiviagdo ndo houve diferengas entre as condi¢des aerdbica ¢ anaerdbica. De acordo
com Bianchini Jr. e Cunha-Santino (2011), a fase inicial da decomposi¢do esta
relacionada principalmente com a qualidade dos detritos e ndo com as condigdes
ambientais do meio. Apds a fase de lixiviagdo, observamos que os coeficientes de
decomposi¢do aerobica dos detritos de folhas e galhos foram maiores que na condigdo
anaerobica, indicando maior velocidade de decomposi¢do nessa condi¢do. Entre os
recursos, os coeficientes foram maiores na decomposi¢do das folhas. Estes resultados
estdo de acordo com o observado por Antonio et al. (1999), estudando a decomposigado
aerobia de detritos de vegetagdo terrestre para a formacdo da usina hidrelétrica Tijuco
Alto (Ribeira, SP), observaram que 61,2 ¢ 37,0 % do carbono contido nas folhas e
galhos foram mineralizados, respectivamente. Como consequéncia para um reservatorio
em formacdo, que pode apresentar um hipolimnio andxico devido ao alagamento da
vegetacdo terrestre, ocorre a decomposi¢do lenta do detrito, com a formagdo de
compostos reduzidos toxicos para muitos organismos da biota aquatica. Apenas a regiao
do epilimnio, onde uma pequena parte da vegetagdo alagada estard presente, terd uma
decomposicdo mais rapida e sem prejuizos para os organismos aquaticos. Entretanto, ¢
necessario considerar o tempo de residéncia da dgua e a quantidade de fitomassa
presente na bacia de inundagdo. Nos reservatorios com tempo de residéncia baixo e a

quantidade de fitomassa pequena, o estabelecimento da condi¢do andxica pode ndo
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ocorrer ou ser de tempo reduzido, causando, eventualmente, menores prejuizos sobre a
biota.

Os estudos relacionados com a velocidade de corrente foram realizados
principalmente em estudos in situ em riachos. Um estudo a respeito da influéncia da
correnteza sobre a decomposicdo de recursos vegetais terrestres alagados e sua
conseqiiéncia para a formacdo de reservatdrios ainda ndo havia sido conduzido. Neste
estudo foi observado que a velocidade de corrente mantida constante e em fluxo laminar
constitui-se em abrasao fisica sobre os detritos em pequenas variagdes de velocidade. A
maior influéncia da abrasdo fisica da agua foi sobre as folhas, que é um detrito mais
fragil estruturalmente. No caso dos detritos de galhos, também ocorreu a influéncia da
abrasdo fisica, mas apenas na velocidade mais elevada (10 cm s). Quando o recurso
vegetal em decomposi¢do estd em um rio ou riacho afluente de um reservatorio, a
consequéncia provavelmente ¢ um aumento do aporte de matéria organica dissolvida
originada destes detritos. Nesse caso, o detrito de folhas serd relativamente o maior
fornecedor de matéria organica para o reservatorio que o detrito de galhos. No caso de
eventos hidrologicos, tais como chuvas fortes, os detritos de galhos poderdo ganhar
importancia relativa como fornecedor de matéria organica.

Outro aspecto interessante observado nesse estudo foi que parte do detrito que
em agua parada se comportou como refratdrio, tornou-se soltivel na correnteza. Este
resultado abriu um precedente na divisdo da qualidade dos detritos entre labil/soltvel e
refratario, sendo possivel o material refratdrio tornar-se solivel, dependendo da
velocidade de corrente.

Os estudos relacionados com a influéncia da pressdo hidrostatica sobre a
decomposicdo ou sobre a fisiologia de microrganismos foram realizados em ambientes

marinhos. Este estudo foi o primeiro estudo simulando ambientes aquaticos
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continentais. Nos ambientes marinhos, a varia¢do de pressdo ¢ muito maior que em um
ambiente aquatico continental devido a maior profundidade encontrada. Por conta disso,
¢ possivel encontrar microrganismos adaptados a variacdo da pressdo. No caso da
formag@o de um reservatorio, os microrganismos encontrados sao terrestres que vivem
no solo ou na vegetagdo e, portanto, ndo estariam adaptados a pressdo hidrostatica.
Dessa forma, o efeito esperado da pressao sobre a decomposicao seria a diminuigdo dos
valores dos coeficientes de decomposicdo devido ao estresse que a pressdo poderia
causar aos microrganismos decompositores. No entanto, a pressdo ndo apresentou
influéncia sobre o processo de decomposi¢ao dos detritos de folhas e galhos nas
pressoes hidrostaticas simuladas (6,89 KPa, equivalente a superficie; 344,74 KPa,
equivalente a 30 m de profundidade e 1034,21 KPa, equivalente a 100 m de
profundidade). Uma hipotese ¢ possivel para explicar a auséncia do efeito da pressdo
sobre a decomposicdo: As diferentes pressdes hidrostaticas atuam sobre os
microrganismos decompositores que, se adaptados a esta condi¢des, ndo responderiam
aos tratamentos de pressao estabelecidos.

A qualidade dos detritos (quantidade de material 1abil e/ou soluvel e refratario
presente nos detritos) foi uma varidvel determinante da influéncia das variaveis
ambientais sobre o processo de decomposi¢do. Por exemplo, o maior consumo de
oxigénio dissolvido e a maior acdo da abrasdo da agua ocorreram sobre o detrito de
folhas, que caracteristicamente apresenta maior quantidade de compostos labeis e/ou
soliveis que o detrito de galhos. Desta forma, ¢ possivel concluir que a acdo das
variaveis ambientais selecionadas (disponibilidade de oxigénio e velocidade da agua)
depende da qualidade do detrito.

A influéncia de cada varidvel estudada neste trabalho foi avaliada isoladamente

em experimentos independentes. Entretanto, durante a formacdo de um reservatorio, as
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mesmas varidveis estardo atuando em conjunto. Possivelmente, uma das varidveis que
ndo apresentou efeito sobre o processo de decomposi¢do poderia, em conjunto com
outra, apresentar um efeito. Por exemplo, Kaneko et al. (2000) observaram que a
pressdo hidrostatica 6tima para o crescimento de Pseudomonas sp. mudou para uma
pressdo maior com o aumento da temperatura. Portanto, a pressdo hidrostatica em
conjunto com a velocidade de corrente poderia apresentar influéncia sobre o processo de
decomposi¢do. Experimentos que combinem tais variaveis em laboratorio seriam de
grande dificuldade, pois exigiriam um aparato experimental muito sofisticado. Por outro
lado, experimentos realizados in situ apresentam a variagdo natural do ambiente,
dificultando a precisdo e a capacidade de preditiva dos resultados. Devido a isso, o
desenvolvimento de programas de modelagem matematica que combinem as variagdes
possiveis, a partir de resultados obtidos em laboratorio, ¢ muito importante para a

previsibilidade dos estudos desta natureza.
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7. Conclusdes gerais

Com base nos procedimentos experimentais adotados, concluiu-se que:

e Os compostos labeis dos detritos de folhas consumiram mais oxigénio dissolvido
no estagio inicial da decomposi¢do, devido a maior fragilidade e maior

quantidade de COD;

e O consumo de oxigénio variou durante a decomposi¢ao do lixiviado dos detritos,

indicando que a composi¢do do COD foi heterogénea;

e A perda de massa dos detritos na condi¢do aerdibia foi maior que na condi¢do

anaerobia para os dois recursos estudados (folhas e galhos).

e A velocidade de corrente incrementou a perda de massa dos detritos de folhas e
galhos pelo seu efeito abrasivo. A perda de massa foi maior no detrito de folhas,

devido a maior fragilidade e maior razao entre a area de superficie e o volume;

e A pressdo hidrostatica (equivalente a 30 e 100 m de profundidade) ndo

influenciou a decomposi¢do dos detritos de folhas e galhos.

e A qualidade do detrito foi um fator determinante da acdo das varidveis
ambientais estudadas (disponibilidade de oxigénio dissolvido e velocidade da

correnteza) sobre o processo de decomposicao.
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