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RESUMO 

GALERA, L. A. Decomposição foliar em riachos de diferentes usos do solo na 

Mata Atlântica 2015. 52 p. Trabalho de Conclusão de Curso – Centro de Energia Nuclear 

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

 

Os processos de produção e decomposição são particularmente importantes para a 

ciclagem dos nutrientes em ecossistemas lóticos, afetando as relações entre 

biodiversidade e suas funções e propriedades. No Brasil, existem poucas informações 

sobre a dinâmica destes processos nestes sistemas, apesar das grandes dimensões das 

bacias hidrográficas brasileiras, e da associação destas com a vegetação ripária. Sendo 

assim, o presente trabalho teve como objetivo a avaliação dos efeitos dos fatores 

reguladores da decomposição de matéria orgânica alóctone em sistemas aquáticos em 

dois riachos localizados em áreas distintas. Um em área de floresta conservada e outro 

localizado em área de pastagem. Os resultados obtidos contradizem a primeira hipótese 

na qual a espécie de gramínea C4 (B. brizantha), devido à alta relação C:N, alto teor de 

lignina e baixa concentração de nitrogênio, apresentaria menores taxas de decomposição 

quando comparada a espécie C3 (M. schottiania) e confirma a segunda hipótese que 

afirma que a decomposição de ambas as espécies seria maior no riacho situado na área 

de floresta, devido à menor competição por recursos entre microrganismos heterotróficos 

e autotróficos. A baixa densidade de autótrofos no riacho de floresta se dá pela pouca 

intensidade de luz que ocorre neste ambiente. Os microrganismos heterotróficos 

decompositores se beneficiaram deste fato pela maior disponibilidade de nutrientes, 

resultando em maiores taxas de decomposição no ambiente florestal. Com relação à 

decomposição das espécies, a B. brizantha, apesar de nutricionalmente pobre, com baixa 

concentração inicial de nitrogênio e alta razão C:N, foi a espécie que teve maior perda de 

massa nos riachos analisados, devido sua baixa concentração de lignina, composto mais 

recalcitrante encontrado no tecido vegetal. 

 

Palavras-chave: Decomposição foliar. Floresta Atlântica. Pastagem. Litter bags.  
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ABSTRACT 

GALERA, L. A. Leaf decomposition in streams with different land uses in the 

Atlantic Forest 2015. 52 p. Final Course Paper – Center of Nuclear Energy in Agriculture. 

University of São Paulo, Piracicaba, 2015.  

 

The production and decomposition processes are particularly important for the 

nutrient cycling in lotic ecosystems as they interact with biodiversity and its functions and 

properties. In Brazil there are few information about the dynamics of those processes in 

those systems, despite of the big dimensions of the brazilian watersheds and of its 

association with the riparian vegetation. Thus, this work aimed the evaluation of the effects 

of the factors regulating allochthonous organic matter decomposition in aquatic systems in 

two streams located in different areas, being one of them in a pristine forested area and 

the other one in a pastureland area. The results found contradict the first hypothesis which 

stated that the C4 species (B. brizantha), due to its high C:N ratio, high lignin content and 

low nitrogen concentration was expected to have lower decomposition rates compared 

with the C3 species (M. schottiania) and confirm the second hypothesis which stated that 

the decomposition of both species would be higher in the forested stream, due to the 

smaller competition by resources between heterotrophs and autotrophs. The low density of 

autotrophs in the forested stream is due to the low light intensity in that environment. The 

decomposer microrganisms benefit of that fact due to the higher availability of nutrients, 

resulting in higher decomposition rates in the forested environment. With regard of the 

species decomposition, the B. brizantha despite of being nutritionally poor, with low 

nitrogen concentration and high C:N ratio, was the species with the bigger loss of mass in 

the analysed streams, caused by its low lignin concentration, the most recalcitrant vegetal 

tissue. 

Keywords: Leaf decomposition. Atlantic Forest. Pastureland. Litter bags. 
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1. INTRODUÇÃO 

A Mata Atlântica e seus ecossistemas associados cobriam inicialmente uma área de 

aproximadamente 1,5 milhões de km2, distribuídos em 17 estados brasileiros, porém, 

atualmente este bioma está reduzido a 15% de sua cobertura original (SOS Mata 

Atlântica, 2015) e encontra-se seriamente ameaçado, principalmente pela conversão de 

florestas em áreas agrícolas, causando diversos impactos na composição química e na 

biodiversidade dos corpos d’água (Villela et al., 2002). 

As florestas ripárias possuem uma grande influência na regulação do fluxo de 

energia e na ciclagem de nutrientes em riachos de cabeceira (Vannote et al., 1980). 

Devido à baixa incidência de luz, estes ambientes contam com baixa produtividade 

primária, dependendo do aporte de material alóctone (Brito et al., 2006). A dinâmica do 

ingresso de material alóctone em riachos tem fundamental importância para a 

manutenção e restauração de zonas ripárias, por isso a substituição de florestas ripárias 

por monoculturas causa drásticas mudanças nesses ecossistemas (Gonçalves Jr et al. 

2013).  

O material vegetal corresponde a mais de 50% do material orgânico particulado que 

entra nos riachos (Elosegi e Pozo, 2005) e sua decomposição é um processo de extrema 

importância na disponibilização de energia e nutrientes para os sistemas aquáticos 

(Moore et al., 2004). 

O processo de decomposição do material vegetal pode ser dividido em três etapas: 

lixiviação, condicionamento e fragmentação (Bitar et al., 2002), sendo dependente dos 

fatores físicos e químicos, tanto da água quanto do material vegetal, além de fatores 

bióticos, como a composição e estrutura das comunidades microbianas e de 

invertebrados aquáticos (Gonçalves et al., 2013). Esse processo envolve desde a 

remoção de compostos solúveis, orgânicos e inorgânicos da folha, colonização 

microbiana por fungos e bactérias, até a maceração pelos microrganismos, a abrasão 

física do fluxo de água, e a ação dos macroinvertebrados fragmentadores (Gonçalves et 

al., 2013). 

As matas ripárias que acompanham cursos d’água são essenciais à conservação de 

sistemas nativos, pois desempenham funções ecológicas muito importantes, como a 

manutenção dos leitos dos rios, a proteção das nascentes, a conservação do solo contra 

erosão e empobrecimento, a preservação do patrimônio genético, a manutenção de 
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condições favoráveis à fauna, e principalmente, a manutenção dos recursos hídricos 

(Aquino e Vilela, 2008).  

O estudo da influência da conversão de florestas por pastagens em ecossistemas 

aquáticos da Mata Atlântica é importante no intuito de elucidar parte do impacto que estes 

ecossistemas sofrem com a ação antrópica. Como já citado, a situação deste bioma é 

crítica, por isso todo o esforço no intuito de conhecê-lo melhor para conservá-lo se 

justifica, além de contribuir no processo de tomada de decisão na conservação destes 

ambientes ao agregar conhecimento ao arcabouço teórico que o baseia.  

 

1.1. Objetivo 

O objetivo deste estudo foi analisar a decomposição foliar em dois riachos de 

diferentes matrizes de uso do solo, comparando um riacho em área de Floresta Ombrófila 

Densa Montana com um riacho em área de pastagem abandonada desde 2006, com a 

utilização de diferentes fontes alóctones: uma espécie de planta de ciclo fotossintético C3 

(Mollinedia schottiana), abundante na região de floresta e uma espécie de gramínea 

exótica de ciclo fotossintético C4 (Brachiaria brizantha), comum em áreas de pastagem. 

 

1.2. Hipóteses 

As principais hipóteses desse estudo foram: 

1) As taxas de decomposição da espécie C4 são menores comparadas às da 

espécie C3 devido à diferença na qualidade nutricional.  

A espécie C4 possui maior teor de lignina (Lam et al. 2003), menor teor de 

nitrogênio e alta relação C:N (Guendehou et al., 2014), caracterizando um material menos 

palatável e digestível para os decompositores. 

2) As taxas de decomposição no riacho de floresta são maiores do que no riacho 

de pastagem.  

O riacho de pastagem possui maior produção primária devido à maior incidência 

solar, portanto, pode apresentar maior competição por nutrientes solubilizados entre os 

organismos autotróficos e heterotróficos. Desta forma a decomposição dos detritos 
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foliares seria menor, pois deixaria de haver o predomínio dos decompositores 

heterotróficos no ecossistema.  
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2. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

2.1. Decomposição foliar em riachos 

A decomposição é um processo no qual a matéria orgânica é reduzida em moléculas 

mais simples pela ação de fatores físicos, químicos e biológicos (Farjalla et al. 1999). Em 

sistemas aquáticos a decomposição é dividida em três fases (Abelho 2001): a lixiviação 

de compostos solúveis (Abelho op. cit.); o condicionamento, no qual os microrganismos 

colonizam e degradam o material (Boling et al. 1975); e a fragmentação, na qual ocorre 

abrasão física pelo fluxo de água do riacho e ação dos macroinvertebrados (Dobson e 

Frid 1998). Sendo assim, as taxas de decomposição podem variar em sistemas aquáticos 

conforme inúmeros fatores, como qualidade do detrito, temperatura da água, entre outros. 

Riachos onde a vegetação ripária é escassa ou ausente possuem predominância da 

produção primária em detrimento da ação de decompositores heterotróficos, pelo 

aumento de incidência solar que propicia o desenvolvimento de organismos autotróficos 

(Webster e Meyer 1997). Este efeito também ocorre ao longo do rio, quando a largura do 

canal aumenta, e o efeito de sombreamento da vegetação ripária diminui (Vannote et al. 

1980). Já riachos com vegetação ripária preservada, como é comum em riachos de 

cabeceira, têm o material alóctone como folhas, galhos e outros detritos, cujo aporte pode 

ocorrer de forma direta das árvores, ou por movimentos laterais em que ventos, chuvas e 

alagamentos carregam matéria orgânica particulada e dissolvida dos solos para os 

riachos (Jones 1997; Webster e Meyer 1997), como principal fonte de energia (Benfield 

1997), o que promove um aumento nas taxas de decomposição dos detritos. 

A lixiviação de compostos solúveis, como proteínas, aminoácidos, carboidratos e 

lipídeos é geralmente rápida (Gonçalves et al. 2013) e promove a perda de grande parte 

da massa inicial do material (Quinn et al. 2000).  

O condicionamento é a fase na qual ocorre a colonização microbiana (Gonçalves et 

al. 2013) principalmente realizada por fungos e bactérias (Abelho 2001). Esta fase 

começa antes dos detritos atingirem o riacho (Abelho 2001) e acompanha a 

decomposição até o seu final. Neste momento, a ação dos microrganismos promove 

modificações químicas e estruturais que aumentam a palatabilidade e a qualidade 

nutricional do detrito para os invertebrados (Gonçalves et al. 2013). A degradação 

microbiana é frequentemente considerada a maior contribuinte para as taxas de 

decomposição em riachos (Bird e Kaushik 1992; Rader et al. 1994). 
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A fragmentação é resultante da abrasão física pelo fluxo de água do riacho, e pela 

ação dos invertebrados, principalmente do grupo trófico funcional fragmentador 

(Gonçalves et al. 2013).  

Estes aspetos supracitados da decomposição são divididos em fases, porém podem 

se sobrepor durante a decomposição da matéria orgânica (Gessner et al. 1999). 

A velocidade com que estes processos ocorrem durante a decomposição é limitada 

por algumas características químicas e físicas dos detritos e da água (Gonçalves et al. 

2013), além de fatores bióticos, como a composição e estrutura das comunidades 

microbianas e de invertebrados aquáticos (Gonçalves et al. 2013).  

Esta velocidade, ou taxa de decomposição, é classificada em rápida, média ou lenta 

(Petersen e Cummins 1974) com base no modelo matemático exponencial negativo 

simples para estimativa de perda de massa (Webster e Benfield 1986). 

A composição química das folhas varia ao longo da decomposição (Abelho 2001). 

Após a lixiviação inicial de compostos solúveis, a degradação de polímeros estruturais 

ocorre em taxas distintas (Abelho 2001). Segundo Webster e Benfield (1986), a celulose e 

a hemicelulose são degradadas proporcionalmente à perda de massa. Enquanto as 

concentrações de lignina enriquecem, o que pode estar relacionado a sua lenta 

degradação (Boulton e Boon 1991), ou seja, os componentes mais refratários possuem 

taxa de decomposição menor do que os mais lábeis (Abelho 2001). E ainda existe um 

enriquecimento nos teores de fósforo e nitrogênio no detrito (Casas e Gessner 1999) 

durante a decomposição, devido à colonização microbiana (Abelho 2001).  

Vários parâmetros da água influenciam nas taxas de decomposição de folhas. A 

velocidade da água, por exemplo, atua de forma direta sobre os detritos ao promover a 

fragmentação física do tecido foliar (Ferreira et al. 2006). Quanto à parte química, os 

fatores como pH, alcalinidade e disponibilidade de nutrientes afetam os hifomicetos 

aquáticos que atuam no condicionamento do material (Suberkropp 1992; Chamier 1992). 

Ambientes ácidos promovem uma menor taxa de decomposição comparados a ambientes 

neutros (McGeorge et al. 1991), justamente por diminuírem a biomassa dos fungos 

associados aos detritos (Griffith e Perry 1994; Rowe et al. 1996). 

Nos trópicos, as maiores temperaturas elevam a atividade biológica, ocasionando 

maiores taxas de decomposição (Graça et al. 2015). Diferenças na temperatura da água 

(Martinez et al., 2014) e a mudança de estações (Swan e Palmer, 2004; Ferreira et al., 
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2006) também contribuem para a variação nas taxas de decomposição em uma mesma 

região. 

Os polifenóis, principalmente os taninos, são os principais inibidores químicos dos 

detritos foliares e influenciam nas taxas de decomposição por possuírem um efeito tóxico 

sobre os decompositores (Gonçalves et al., 2013). Barreiras físicas, como a dureza das 

folhas, e a presença de ceras superficiais, também atuam diminuindo a taxa de 

decomposição (Read e Stokes 2006). Estes compostos afetam os decompositores 

microbianos e invertebrados, retardando a decomposição e influenciando negativamente 

na ciclagem de nutrientes (Graça et al. 2015). Além disso, as concentrações de nutrientes 

nas folhas vão influenciar no processo, ou seja, folhas ricas em nutrientes como nitrogênio 

e fósforo, com menor dureza e com baixo teor de polifenóis serão mais rapidamente 

decompostas em sistemas aquáticos (Gonçalves et al. 2013).  

Assim como ocorre em muitos riachos tropicais, a predominância de material foliar 

de baixa qualidade em riachos com baixo teor de nutrientes disponíveis irá limitar a 

atividade de fungos, influenciando no condicionamento dos detritos e inviabilizando seu 

consumo pelos invertebrados aquáticos (Graça et al. 2015).  

Segundo Mitre (2011), as dinâmicas de perda de carbono e de massa ocorrem de 

forma similar, pois mais de 50% do detrito é composto por carbono. O estudo ainda 

sugere que o processo de decomposição pode estar relacionado com a razão C:N e com 

as concentrações de carbono, polifenóis totais e taninos condensados, pois encontrou 

uma decomposição mais rápida nas plantas com menores concentrações de carbono, 

compostos secundários e menor razão C:N.  

Os microrganismos atuam na decomposição de material orgânico vegetal ao 

produzirem enzimas que causam alterações estruturais e químicas nas folhas (Gonçalves 

et al. 2013). Os principais microrganismos decompositores são bactérias e fungos 

filamentosos, especialmente os hifomicetos (Suberkropp 1998), porém ainda podem-se 

citar os ciliados, os flagelados, as amebas e os nematoides (Díaz-Villanueva e Trochine 

2005). 

Estes microrganismos diminuem a ação de barreiras físicas e aumentam o valor 

nutricional dos detritos foliares, o que facilita as atividades alimentares dos invertebrados 

aquáticos (Benstead 1996; Abelho 2001). A diminuição destas barreiras físicas se dá pela 

ação de enzimas, secretadas principalmente por hifomicetos aquáticos, que maceram o 
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material foliar. Já o aumento no valor nutricional ocorre simplesmente devido à presença 

de colônias destes microrganismos associados ao tecido em decomposição (Chung e 

Suberkropp, 2009). 

A participação das bactérias no processo de decomposição ainda é controversa 

(Gonçalves et al. 2013). Sabe-se que elas atuam na mineralização da matéria orgânica, e 

por isso são fundamentais (Gulis e Suberkropp 2003), porém enquanto alguns estudos 

apontam para uma maior importância das bactérias nos estágios finais da decomposição 

(Hieber e Gessner 2002; Das et al. 2007), outros apontam que em riachos tropicais elas 

seriam mais importantes nos estágios iniciais pela degradação de proteínas e açúcares 

simples (Gonçalves et al. 2013). 

 

2.2. Decomposição de plantas C3 e C4 

As plantas C4 diferem das plantas C3 não apenas em seus ciclos fotossintéticos 

como também em suas características anatômicas e fisiológicas (Hatch e Slack, 1970; 

Raven, et al. 1998).  

As plantas C4 possuem a anatomia Kranz, que consiste na existência de dois tipos 

de células fotossintéticas: as células da bainha dos feixes vasculares que se encontram 

no entorno dos vasos da planta, e as células do mesófilo que se encontram no entorno da 

bainha do feixe vascular, totalizando duas camadas de tecido fotossintético (Berry e Patel 

2008). 

Com esta estrutura, a fotossíntese das plantas C4 vence a tendência da enzima 

RuBisCO em fixar o oxigênio no lugar do dióxido de carbono, evitando assim a 

fotorrespiração (Wang et al. 2012). Nestas plantas, o dióxido de carbono é fixado nas 

células do mesofilo por uma enzima chamada PEP carboxilase que evita a fixação de 

oxigênio (Wang et al. op. cit.). Assim, este carbono é transferido para as células da 

bainha, onde reagem com a RuBisCO no ciclo de Calvin, que é quando ocorre a produção 

de carboidratos (Wang et al. op. cit.). Já as plantas C3, utilizam o ciclo de Calvin 

diretamente na fixação do carbono, o que traz ineficiências para o processo (Wang et al. 

op. cit.). 

A baixa qualidade nutricional (Caswell et al., 1973, Barbehenn e Bernays, 1992), 

como menores concentrações de nitrogênio (Caswell e Reed, 1975), maior razão C:N, 

maior concentração de lignina e a presença de barreiras físicas (Schiers et al. 2001), é 
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apontada por alguns autores como a razão das plantas C4 serem menos consumidas por 

alguns insetos em ambientes terrestres.  

No ambiente aquático não é diferente (Petersen e Cummins, 1974; Bunn, 1986; 

Boulton e Boon, 1991; Benfield, 1996), a ausência de plantas C4 em teias alimentares 

aquáticas sugerem que estas possuem propriedades físicas ou químicas que previnem 

seu consumo por invertebrados aquáticos, ou que estes organismos consomem 

preferencialmente fontes de matéria orgânica de maior qualidade (Clapcott e Bunn 2003). 

As diferenças na abundância natural do carbono (13C) entre plantas C3 e C4 têm 

sido usadas na investigação da dinâmica da matéria orgânica em cadeias alimentares. 

Essas diferenças se dão devido a discriminação isotópica promovida por suas enzimas, e 

pela regulação da permeabilidade de seus estômatos (Schweizer et al. 1999). As plantas 

C3 têm valores de 13C por volta de -33 a -24 ‰, e as gramíneas C4 têm os valores de 

13C em torno de -15 a -9 ‰ (Martinelli et al., 2009). 

Através do princípio isotópico, pôde-se observar em alguns estudos a ausência de 

plantas C4 nas teias alimentares aquáticas tropicais na América do Sul (Hamilton et al. 

1992; Forsberg et al. 1993) e na Austrália (Bunn et al. 1997), ou seja, os consumidores 

aquáticos não assimilaram carbono de espécie C4 diretamente. 

 

2.3. Perturbações nos ecossistemas lóticos 

Mudanças no uso do solo às margens de cursos d’água causam impactos 

fundamentais em ecossistemas aquáticos, afetando a biodiversidade, a estrutura de teias 

alimentares, a produção primária, a respiração no sistema, a taxa de decomposição, entre 

outros (Townsend e Riley 1999). O entendimento destes processos depende do 

conhecimento sobre as dinâmicas de energia e da matéria pelas cadeias alimentares 

lóticas (Townsend e Riley op. cit.).  

Leite (2013) estudou o efeito da retirada da vegetação ripária na população de 

peixes em riachos de cabeceira no Cerrado. O estudo foi conduzido em cinco riachos de 

terceira ordem no Distrito Federal, onde três deles possuíam a vegetação ripária 

preservada e dois deles a vegetação ripária extensamente degradada. Os resultados 

demonstraram que a retirada da vegetação ripária nestes riachos impactou a estrutura da 

comunidade e dieta dos peixes, apresentando diferenças quando comparados aos riachos 
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com vegetação preservada. Desta forma pôde ser demonstrado que há uma forte 

dependência das espécies à entrada de matéria orgânica alóctone ao riacho.  

Townsend e Riley (1999) estudaram um caso de mudança no uso do solo na Nova 

Zelândia, em que as áreas historicamente cobertas por vegetação nativa de gramíneas 

foram transformadas em plantações de coníferas e esta mudança ocasionou um aumento 

na taxa de deposição de matéria orgânica terrestre para os riachos e no declínio da 

produção autóctone destes ecossistemas devido ao sombreamento das árvores.  

Shaftel et al. (2012), calcularam uma maior taxa de decomposição em riachos de 

vegetação ripária dominada por árvores de crescimento rápido ou fixadoras de nitrogênio, 

em riachos no Alaska, devido ao escoamento superficial e aos detritos ricos em 

nitrogênio, causando perturbações na atividade de microrganismos e invertebrados 

decompositores, podendo afetar todo o ecossistema. 
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3. MATERIAIS E MÉTODOS 

3.1. Área de estudo 

Como locais de estudo foram selecionados: um riacho em área com cobertura 

predominante de Floresta Ombrófila Densa Montana, denominado “riacho de floresta” ao 

longo do trabalho, e outro onde a cobertura do solo predominante é de gramínea 

forrageira exótica, denominado “riacho de pastagem”, abandonada desde 2006 e em 

processo de regeneração da floresta nativa (Figura 1).  

 

Figura 1: Áreas do experimento: (A) riacho com cobertura florestal e (B) riacho com cobertura de pastagem. 

(Foto: Augusto 2015). 

 

Ambos os riachos se situam no Parque Estadual da Serra do Mar (PESM), Núcleo 

de Santa Virgínia, na região do litoral norte do Estado de São Paulo (Figura 2). 
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Figura 2: Mapa de localização do Parque Estadual de Serra do Mar, núcleo de Santa Virgínia. (Fonte: 

Wikipédia, 1997). 

 

O PESM - Núcleo de Santa Virgínia abrange uma área de cerca de 17.500 ha, onde 

predomina a Floresta Ombrófila Densa Montana em altitudes que variam de 800 a 1.700 

m (Veloso et al. 1991). Nesta região de escarpas e reversos da Serra do Mar, no Planalto 

de Paraitinga-Paraibuna, o relevo apresenta fortes declividades (24° a 37°). O clima, 

Subtropical Úmido [Cfa de acordo com a classificação de Köppen (1948)], possui 

temperatura média anual de 17°C (Salemi, 2009) e a precipitação média anual histórica 

(1973-2004) no município de Natividade da Serra, próximo ao núcleo, é de 

aproximadamente 2.300 mm (DAEE – SP). Nos meses mais secos, junho e agosto, a 

precipitação média mensal nunca é inferior a 60 mm. As temperaturas do ar e do solo são 

menores, decorrente da altitude mais elevada, e essa região é quase diariamente coberta 

por uma densa neblina que diminui a irradiação anual, especialmente no inverno (Joly et 

al., 2012).   

A precipitação diária (Figura 3) foi medida no período do estudo pelo Laboratório de 

Clima e Biosfera – IAG/USP através de torre micrometereológica instalada na área de 

estudo.  
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Figura 3: Precipitação diária (em mm) de abril de 2014 a agosto de 2014. Adaptado de Figueiredo (2015). 

 

3.2. Características físico-químicas da água 

As características físico-químicas da água dos riachos foram analisadas pela aluna 

Aline Fernandes Figueiredo, no trabalho de dissertação: “Avaliação da decomposição de 

plantas C3 e C4 em rios sob diferentes condições ambientais”, realizado nas mesmas 

áreas e durante o mesmo período desse estudo. 

Amostras de água dos riachos foram analisadas em campo juntamente com as 

coletas dos litter bags, a fim de investigar a influência dos parâmetros físico-químicos da 

água no processo de decomposição. O oxigênio dissolvido foi medido através de eletrodo 

específico da marca Thermo Scientific Orion A223. Já o pH e a condutividade elétrica 

foram medidos pelo pHmetro e condutivímetro YSI modelo 63 (Tabela 1). 
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Tabela 1: Parâmetros físico-químicos do riacho de pastagem ao longo de 90 dias de experimento. Para 

maiores detalhes ver Figueiredo (2015). 

  

Tempo (dias) 

 
 

0 7 15 30 60 90 

Floresta pH 5,5 6,26 5,76 6,62 6,29 6,55 

 

CE (µS) 19,3 18,7 19,7 18 18,9 18,8 

 

O2 (mg/l) 8,96 8,82 8,8 8,61 9,56 9,95 

 

O2 (%) 94,2 89,1 92,5 86,3 92,4 93,4 

Pastagem pH 6,26 6,51 6,26 6,75 7,19 7,12 

 

CE (µS) 14,9 14,6 17 14,3 15 14,2 

 

O2 (mg/l) 8,57 8,82 8,67 8,04 9,13 * 

 

O2 (%) 90,4 91,4 93,6 82,2 92,8 * 

*problemas técnicos com o aparelho 

 

As medições de temperatura da água realizadas por Figueiredo (2015), foram 

avaliadas a cada meia hora durante todo o experimento, com o auxílio de um aparelho 

com sensor eletrônico (Levelogger Junior Edge).    

Os valores de temperatura variaram entre 12ºC e 20ºC no riacho situado na 

pastagem e 11ºC e 20ºC no riacho situado na área florestada. Ao analisar a média móvel 

dos riachos da área florestada e da pastagem é possível perceber uma diminuição da 

temperatura dos riachos, sendo o riacho situado na pastagem com temperaturas 

superiores ao da área florestada durante todo o período avaliado (Figura 4: Média móvel 

da temperatura dos riachos situados nas áreas de floresta e pastagem durante o período 

de março de 2014 a agosto de 2014. Adaptado de Figueiredo (2015).  
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Figura 4: Média móvel da temperatura dos riachos situados nas áreas de floresta e pastagem durante 

o período de março de 2014 a agosto de 2014. Adaptado de Figueiredo (2015). 

 

3.3. Coleta do material 

O experimento de decomposição foliar foi realizado de abril a julho de 2014, sendo 

um trabalho complementar ao estudo da aluna de mestrado Fernanda Gaudio Augusto (“A 

influência dos macroinvertebrados aquáticos na decomposição foliar em riachos de 

floresta e pastagem na Serra do Mar, SP”). 

Em cada riacho, foram colocados aleatoriamente três tratamentos, com quatro 

repetições de litter bags de 15 x 20 cm, com malha de abertura de 10 mm (Gimenes et al., 

2010), sendo um tratamento com uma espécie de gramínea C4 (Brachiaria  brizantha) e 

outro com uma planta C3 (Mollinedia schottiana) de larga ocorrência na Floresta Ombrófila 

Densa Montana. Os litter bags foram dispostos no fundo dos riachos, presos a uma 

corrente e fixados por estacas (Figura 1). 

Para o preenchimento dos litter bags, foram coletadas folhas verdes maduras 

diretamente das árvores da espécie M. schottiana, devido à dificuldade de coletar folhas 

após a sua abscisão na floresta Ombrófila Densa, pois o tempo do experimento não era 

longo o suficiente. Para a espécie B. brizantha, foi coletada folhas das touceiras pelo 
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mesmo motivo. Estas folhas foram secas em temperatura ambiente e colocadas nos litter 

bags, na quantidade de 3 g de folhas em cada um. Foi calculado um fator de correção de 

umidade das folhas através da razão entre o peso fresco e seco (após atingirem peso 

constante em estufa a 60°C) de sub-amostras das espécies (Figura 5).  

 

Figura 5: Demonstrativo do processo de preenchimento dos litter bags. (Foto: Augusto 2015). 

 

Os litter bags foram coletados em 7, 15, 30, 60 e 90 dias após suas instalações. As 

amostras foram acondicionadas individualmente em sacos plásticos, transportadas até o 

Laboratório de Ecologia Isotópica (CENA/USP). O material foi lavado e triado, sendo 

separado o material vegetal de outros detritos. As amostras vegetais foram secas em 

estufa a 60ºC (até atingirem peso constante), para a determinação do peso seco 

remanescente da serapilheira.  

 

3.4. Estimativa de perda de massa  

As análises para o cálculo de perda de massa foram obtidas a partir do modelo 

exponencial proposto por Olson (1963), segundo a equação (1): 

                                        𝑀𝑡 = 𝑀0𝑒−𝑘𝑡,                                            (1) 
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Onde: 𝑀𝑡 é a massa obtida em cada coleta; 𝑀0 é a massa inicial (no tempo 0), k é a taxa de 

decomposição, t o tempo em dias. 

Através do coeficiente (k) é possível classificar a perda de massa da serapilheira 

como “rápida” (k > 0,01), “média” (k = 0,005 – 0,001) ou “lenta” (k < 0,005) (Petersen e 

Cummins, 1974). Além disso, os coeficientes de perda de massa (k), estimados foram 

comparados entre folhagens e riachos. 

 

3.5. Análises químicas e isotópicas  

Após secas, as amostras vegetais foram trituradas em moinho tipo Willye (TE – 648) 

com malha 32 mesh (0,5 mm) para a obtenção de um pó fino e homogêneo e colocadas 

em cápsulas de estanhos para serem analisadas. Para determinação da abundância 

natural de 15N (δ15N) e 13C (13C) e das concentrações de N e C, as amostras foram 

introduzidas em um analisador elementar (Carlo Erba modelo 1110, Milão, Itália) 

passando por um espectrômetro de massas, para a determinação das razões isotópicas 

(IRMS Delta Plus; Finnigan Mat, San Jose, CA, EUA), calculado pela fórmula (2): 


13𝐶 𝑜𝑢 15𝑁 = [

(
𝑅𝑎𝑚𝑜𝑠𝑡𝑟𝑎
𝑅𝑝𝑎𝑑𝑟ã𝑜

)

𝑅𝑝𝑎𝑑𝑟ã𝑜
] 103, onde: R = 13C:12C ou 15N:14N.                      (2) 

Estas análises foram realizadas no Laboratório de Ecologia isotópica (CENA/USP). 

 

3.6. Análises Estatísticas 

As características químicas foliares mensuradas a cada coleta nos riachos foram 

testadas através do modelo linear generalizado (general linear models) seguido pelo teste 

de Tukey HSD (α<0,05). 

As análises foram realizadas usando o pacote estatístico STATISTICA versão 13 

para Windows (Statsoft, Inc. 2015). 
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4. RESULTADOS 

4.1. Taxas de Decomposição 

As taxas de decomposição (k) no riacho de floresta foram maiores quando 

comparado ao riacho de pastagem, para as duas espécies estudadas. Enquanto os 

valores de k foram 0,033 dia-1 e 0,019 dia-1, para a B. brizantha e M. schottiana, 

respectivamente, no riacho de floresta, no riacho de pastagem, foram de 0,018 dia-1 e 

0,011 dia-1 para a B. brizantha e M. schottiana, respectivamente. Segundo a classificação 

de Petersen e Cummins (1974) a velocidade de decomposição nos dois riachos é 

classificada como rápida por terem valores de k > 0,01 dia-1 (Tabela 2). 

A mesma diferença entre os riachos foi observada quanto ao tempo para 

decomposição de 50% (t0,5) da massa foliar. Os detritos de B. brizantha perderam 50% de 

sua massa inicial em 21 dias no riacho de floresta e em 38 dias no riacho de pastagem, e 

os detritos de M. schottiana demoraram 36 dias para decompor 50% do material foliar no 

riacho de floresta e 63 dias no riacho de pastagem (Tabela 2). 

Ao final do experimento, os percentuais de massa remanescente dos detritos foliares 

foram de 4,8 e 26,1% para a B. brizantha inseridos nos riachos de floresta e pastagem, 

respectivamente, e de 20,3 e 38,9% para a M. schottiana inseridos nos riachos de floresta 

e pastagem, respectivamente (Figura 6). 

Portanto, a decomposição foi mais rápida no riacho de floresta comparado ao riacho 

de pastagem. A gramínea (B. brizantha) se decompôs mais rápido em relação a M. 

schottiana em ambos os riachos (Tabela 3; Figura 6). As maiores perdas de massa das 

espécies C3 e C4 ocorreram na primeira semana de decomposição, em média 30%, nos 

dois riachos estudados. 

 

Tabela 2: Taxa de decomposição por dia (k) e tempo necessário para a decomposição de 50% da 

massa inicial (t(0.5)), em dias, das espécies B. brizantha e M. schottiana, segundo Olson (1963). 

 
Riacho de Floresta Riacho de Pastagem 

 
M. schottiana B. brizantha M. schottiana B. brizantha 

k (dia-1) 0,019 0,0330 0,011 0,018 

t(0.5) (dia-1) 36,48 21,00 63,01 38,51 

R² 0,91 0,92 0,60 0,50 
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Figura 6: Massa remanescente foliar durante 91 dias de decomposição das espécies estudadas, no riacho 

de floresta (A) e riacho de pastagem (B). Os valores representam a porcentagem de massa remanescente 

das repetições de cada período de coleta; curva exponencial e k = decaimento diário calculado pelo modelo. 
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4.2. Características Químicas do Material Vegetal durante o 

Processo de Decomposição 

4.2.1 Características Químicas Iniciais do Material Vegetal 

A M. schottiana apresentou maior concentração inicial de carbono (460,2 mg.g-1) em 

relação a B. brizantha (423,1 mg.g-1) (p<0,05), o mesmo ocorreu quanto às concentrações 

iniciais de nitrogênio (32,3 mg.g-1) da M. schottiana comparado a B. brizantha (17,6 mg.g-

1) (p<0,05). Desta forma a relação C:N inicial na B. brizantha (24,5) foi maior que a M. 

schottiana (14,3) (p<0,05), caracterizando um resíduo com menor valor nutricional (Tabela 

3). 

Os valores iniciais de δ13C foram de -33,4 ‰ para a M. schottiana e de -13 ‰ para a 

B. brizantha (p<0,05), este resultado era esperado, pois a primeira espécie é de ciclo 

fotossintético C3 e a segunda de ciclo fotossintético C4. Não houve diferença entre os 

valores iniciais de δ15N da M. schottiana (2,3 ‰) e B. brizantha (1,8 ‰) (p>0,05), apesar 

do δ15N da M. schottiana ser maior (Tabela 3). 

 

Tabela 3: Concentrações iniciais de carbono (C), nitrogênio (N), razão C:N e abundância natural do 13C 

(13C) e 15N (15N) das espécies Mollinedia schottiana (C3) e Brachiaria brizantha (C4). 

Características químicas M. schottiana B. brizantha 

C (mg.g-1) 460,2 423,1 

δ13C (‰) -33,4 -13,0 

N (mg.g-1) 32,3 17,6 

δ15N (‰) 2,3 1,8 

C:N 14,3 24,5 

 

4.2.2 Variações nas concentrações de carbono, nitrogênio e relação C:N  

A concentração de carbono na gramínea (B. brizantha) diminuiu ao longo dos 91 

dias de decomposição, em ambos os riachos, porém as concentrações de carbono na M. 

schottiana foram estáveis ao longo da decomposição no riacho de floresta, não houve 

perda significativa de carbono, com concentrações similares no início (460,2 mg.g-1) e 



 36 

final (440,1 mg.g-1) do experimento (p>0,05), enquanto no riacho de pastagem, as 

concentrações de carbono diminuíram ao longo do experimento (Figura 7). 

Comparando as concentrações iniciais e após 91 dias de decomposição, houve 

diferença nas espécies C3 e C4 decompostas no riacho de pastagem, e da gramínea (B. 

brizantha) no riacho de floresta (p<0,05). 

 

Figura 7: Variação temporal nas concentrações de carbono (C mg.g-1) nos riachos de: (A) floresta, e (B) 

pastagem. Os valores representam a média ± desvio-padrão. 

 

Houve um maior enriquecimento nas concentrações de nitrogênio na M. schottiana 

nos primeiros 14 dias de decomposição nos dois riachos, e após esse período as 

concentrações de nitrogênio diminuíram chegando a 27,4 (mg.g-1) no riacho de pastagem 

após 91 dias de decomposição (p>0,05), enquanto no riacho de floresta, ao final do 

experimento, a concentração de nitrogênio foi de 32,7 mg.g-1 similar a concentração inicial 

(32,3 mg.g-1) (p>0,05).  
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A concentração de N diminuiu na primeira semana de decomposição na espécie de 

gramínea (B. brizantha), e após esse período houve um leve enriquecimento entre 14 e 

35 dias de decomposição, seguido de uma concentração mais estável até o final do 

experimento em ambos os riachos. Houve diferença entre a concentração inicial de 

nitrogênio na B. brizantha (17,6 mg.g-1) e ao final de 91 dias de decomposição, chegando 

a valores de 12,0 e 10,6 mg.g-1 no riacho de floresta e pastagem, respectivamente 

(p<0,05).  

 

Figura 8: Variação temporal nas concentrações de nitrogênio (N mg.g-1) nos riachos de: (A) floresta, e (B) 

pastagem. Os valores representam a média ± desvio-padrão. 

 

Houve um aumento aparente da razão C:N da B. brizantha após 35 dias de 

experimento, (p>0,05), devido à perda de N, e após isto os valores diminuíram 

acompanhando o momento em que o C é degradado. A M. schottiana não teve a razão 

C:N alterada durante o experimento, para nenhum dos riachos (p>0,05), devido às perdas 

proporcionais de C e N durante o experimento. Apesar de haver grande variação nos 
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valores de C:N da B. brizantha durante o experimento, seus valores iniciais e finais foram 

similares (p>0,05).  

 

Figura 9: Variabilidade temporal da razão C:N dos resíduos vegetais nos riachos de: (A) floresta, e (B)  

pastagem. Os valores representam a média ± desvio-padrão. 

 

4.2.3 Variações nas composições isotópicas do carbono (δ13C) e do 

nitrogênio (δ15N) 

Um ligeiro empobrecimento no δ13C ocorreu na B. brizantha a partir dos 14 dias, os 

valores foram de -13,0 ‰ para -16,7 ‰ (p<0,05) no riacho de floresta, e para -15,0 ‰ 

(p<0,05) no riacho de pastagem, enquanto não houve mudanças no δ13C da M. schottiana 

durante todo o experimento (Figura 10). 
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Figura 10: Variabilidade temporal da abundância natural do carbono (δ13C) no resíduo vegetal nos riachos 

de (A) floresta e de (B) pastagem. Os valores representam a média ± desvio-padrão. 

 

Houve um enriquecimento em δ15N nos detritos foliares da B. brachiaria em ambos 

os riachos, enquanto não foram encontradas diferenças significativas entre os valores 

iniciais e finais de concentração de δ15N na M. schottiana, também em ambos os riachos. 

Os detritos de B. brizantha inseridos no riacho de floresta e de pastagem 

enriqueceram em δ15N desde o início do experimento. Porém, os dados da B. brizantha 

na pastagem apresentaram desvio padrão muito alto, o que torna difícil analisá-los. A M. 

schottiana inserida no riacho de floresta enriqueceu em δ15N na primeira semana e após 

esse período os valores foram estáveis (Figura 11) enquanto no riacho de pastagem, 

houve um enriquecimento no primeiro mês de decomposição, e após esse período, os 

valores de δ15N foram constantes até os 91 dias de decomposição. 
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Figura 11: Variabilidade temporal da abundância natural do nitrogênio (δ15N) no resíduo vegetal nos riachos 

de (A) floresta e de (B) pastagem. Os valores representam a média ± desvio-padrão. 
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5. DISCUSSÃO 

A primeira hipótese levantada foi de que as taxas de decomposição da espécie C4 

seriam menores comparadas as da espécie C3, devido à diferença na qualidade 

nutricional, pois segundo alguns estudos, as espécies de gramíneas (C4) possuem maior 

teor de lignina (Barrière et al., 2003; Lam et al. 2003), menor teor de nitrogênio e alta 

relação C:N (Guendehou et al., 2014), caracterizando um material menos palatável e 

digestível para os decompositores. Apesar disso, a B. brizantha se decompôs mais rápido 

em relação a M. schottiana.  

Muitos estudos demonstram uma aparente ausência de carbono proveniente de 

plantas do tipo C4 dentro de cadeias alimentares aquáticas, apesar da sua grande 

contribuição na formação da matéria orgânica particulada dos rios, mostrando uma nítida 

preferência por carbono proveniente de plantas C3, devido a esta diferença na qualidade 

nutricional (Bunn et al., 1997; Clapcott e Bunn, 2003; Hepp et al., 2009; Warne et al., 

2010; Augusto, 2015).  

O trabalho de Figueiredo (2015) que ocorreu concomitante a esse estudo, no mesmo 

local e com as mesmas espécies, analisou a qualidade química inicial dos detritos 

foliares, e observou baixa qualidade nutricional na gramínea utilizada (B. brizantha) 

devido às menores concentrações de nitrogênio e fósforo, alta relação C:N, e 

concentração de polifenois significativamente mais altas em relação a espécie C3 (M. 

schottiana). Porém as concentrações de lignina foram três vezes menores na B. brizantha 

comparada a M. schottiana, o que contrapõe vários estudos que demonstraram um alto 

teor de lignina em gramíneas (Coûteaux et al., 1995; Talbot e Tresender 2012). 

Figueiredo (2015) sugere que a rápida decomposição da B. brizantha se deve 

provavelmente devido a esta baixa concentração de lignina, pois é o componente mais 

recalcitrante presente na parede celular das folhas (Grabber et al., 2004). Talbot e 

Tresender (2012) demonstram que a interação da lignina com os demais componentes 

das células como polissacarídeos (celulose e hemicelulose) e proteínas, pode retardar a 

perda de massa do detrito foliar pela diminuição da decomposição de tais compostos.  

A lignina é degradada apenas por microrganismos muito especializados, pois o 

investimento energético requerido para isto é muito alto, o que faz com que a maioria dos 

microrganismos decompositores utilizem preferencialmente os carboidratos solúveis e de 
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baixo peso molecular, seguidos de compostos menos complexos como a celulose e 

hemicelulose (Loranger et al., 2002). 

Foram também encontrados por Figueiredo (2015) maiores teores de fibras no tecido 

foliar da M. schottiana, quando comparada a B. brizantha, e a ausência de diferença 

significativa entre o teor inicial e final de lignina, o que confirma o aspecto mais 

recalcitrante das folhas desta espécie.  

Existe uma relação direta entre as concentrações de celulose no tecido e a taxa de 

decomposição. A celulose é considerada uma fonte lábil de carbono, e estudos com 

gramíneas apresentando alto teor de celulose e baixo teor de lignina obtiveram altas taxas 

de decomposição (Schweizer et al., 1999).  

Figueiredo (2015) concluiu que o fato da B. brizantha ter apresentado maior 

concentração de celulose e menor de lignina do que a M. schottiana determinou a perda 

de massa do resíduo, dado que 50% do detrito é composto de carbono. Isto pôde ser 

observado principalmente para a B. brizantha no presente trabalho, que foi a espécie com 

maiores taxas de decomposição (Tabela 2, Figura 6) e maiores perdas de carbono 

durante o experimento (Figura 7). 

A lignina também pode influenciar na dinâmica de alguns compostos, uma vez que 

pode interagir com outras moléculas (Talbot et al., 2012). Não houve perdas significativas 

de nitrogênio pela espécie nativa (M. schottiana) (Figura 8) apesar desta possuir maior 

concentração inicial do nutriente (>30 mg.g-1) (Tabela 3). Craine et al., 2007 sugere que a 

menor perda de nitrogênio em resíduos ricos neste nutriente se deve a reações de 

condensação que este sofre dentro do tecido, sendo que moléculas ricas em nitrogênio 

podem se ligar à lignina, presente na parede celular, levando à inibição de sua 

decomposição. Juntando-se a isso o fato de que a B. brizantha, cuja concentração de 

lignina em seu tecido foi menor (Figueiredo 2015), teve perda significativa no teor de 

nitrogênio na primeira semana de decomposição (p<0,05) (Figura 8), pode-se considerar 

estas reações de condensação como a explicação para esta ausência de perda de 

nitrogênio pela espécie C3. 

As concentrações de N na M. schottiana aumentaram nos primeiros 14 dias (p<0,05) 

(Figura 8), pois além de não perderem nitrogênio pelas reações com a lignina, há um 

incremento deste nutriente pela colonização microbiana (Silva et al., 2011). 
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Um grande aumento da razão C:N foi observado na B. brizantha até os 35 dias, 

devido à perda de N, e após isto, houve uma diminuição do valor. A razão C:N da M. 

schottiana se manteve estável durante o experimento nos dois riachos estudados, devido 

ao fato das concentrações de C e N diminuírem em proporções similares.  

Ao longo da decomposição houve um empobrecimento de δ13C no tecido da B. 

brizantha (Figura 10). De acordo com Benner et al. 1987 isto se deve à preferência dos 

microrganismos por determinados compostos como fonte de carbono. Componentes 

recalcitrantes, como a lignina, são empobrecidos em 13C com relação ao tecido da planta, 

diferente dos compostos solúveis e polímeros, como os polissacarídeos (celulose e a 

hemicelulose), que são enriquecidos em 13C e primeiramente consumidos no processo de 

decomposição. No entanto este processo não foi notado na M. schottiana, que não teve 

mudanças nos valores de δ13C durante o experimento (Figura 10). Uma possível 

explicação seria a influência da tirosina, importante precursor da lignina, que é um 

aminoácido empobrecido em δ13C e pouco eficiente na síntese de lignina em coníferas e 

angiospermas, como a M. schottiana (Benner et al., 1987; Macko et al., 1987). 

Além disso, observou-se um significativo enriquecimento de δ15N, conforme a 

decomposição avançou, principalmente na B. brizantha (Figura 11). Um dos processos 

que pode explicar esse enriquecimento é a perda preferencial de compostos 

empobrecidos em δ15N, por meio da mineralização de compostos nitrogenados lábeis.  

Outro processo possível seria o enriquecimento em δ15N devido a presença de fungos 

decompositores, que costumam apresentar valores de δ15N maiores que o substrato 

(Hogberg, 1997). 

A segunda hipótese levantada foi de que as taxas de decomposição no riacho de 

floresta seriam maiores do que no riacho de pastagem, pois o riacho de pastagem possui 

maior produção primária devido à maior incidência solar, portanto, pode apresentar maior 

competição por nutrientes solubilizados entre os organismos autotróficos e heterotróficos 

(Crane e Grover, 2010). Desta forma a decomposição dos detritos foliares seria menor, 

pois deixaria de haver o predomínio dos decompositores heterotróficos no ecossistema 

(Roberts e Howarth, 2006).  

Existem inúmeras evidências apontando para a existência de competição entre 

organismos autotróficos e heterotróficos por nutrientes e outros recursos (Brown et al. 

1981; Van Niel et al. 1993; Crane e Grover, 2010). Além disso, Greenwood et al., (2007) 

relataram maiores taxas de decomposição foliar e maior biomassa de organismos 
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detritívoros através do incremento de nutrientes (N+P) em um riacho de cabeceira 

florestado nos Estados Unidos. Seus resultados demonstraram que a maior 

disponibilidade de nutrientes alterou os fluxos de energia e nutrientes na cadeia alimentar 

detritívora do riacho.  

Paul et al. (2006) avaliaram a perda de massa foliar de Acer barbatum em doze 

riachos no estado da Georgia, EUA, dentre eles quatro florestados, três em áreas de 

agricultura, dois em áreas suburbanas e três em áreas urbanas. Os riachos inseridos em 

áreas com uso do solo agrícola obtiveram altas taxas de decomposição devido ao 

aumento da atividade biológica como resultado de uma maior disponibilidade de 

nutrientes.  

Alguns autores sugeriram que a assimilação de nutrientes por fitoplâncton varia com 

a intensidade de luz (Lean e Nalewajko, 1976), o que não ocorre no caso das bactérias 

heterotróficas, levando a crer que o fitoplâncton é mais competitivo em ambientes com 

maior intensidade de luz (Roberts e Howarth, 2006), e que as bactérias são mais 

fortemente limitadas pelas concentrações de nutrientes em ambientes mais iluminados do 

que em mais sombreados (Cotner e Biddanda, 2002). 

Ainda, pode-se concluir que em ambientes com menor intensidade de luz, bactérias 

têm vantagem sobre os autótrofos na competição por nutrientes que limitam o 

desenvolvimento dos dois grupos (Roberts e Howarth, 2006).  

A baixa quantidade de biomassa autotrófica no riacho sombreado de floresta 

possibilitaria uma vantagem competitiva aos organismos heterotróficos, como os 

decompositores. Como já citado, estes organismos respondem positivamente à maior 

disponibilidade de nutrientes nos sistemas aquáticos, aumentando as taxas de 

decomposição (Greenwood et al. 2007). 

Vale ainda ressaltar que o fato de terem sido registradas maiores temperaturas no 

riacho de pastagem (Figura 4), devido à maior incidência de luz solar, não foi 

determinante no aumento das taxas de decomposição, como encontrado em Augusto 

(2015). Encalada et al. (2010) sugere que as menores taxas de decomposição 

encontradas em riachos com maior incidência de luz podem ocorrer pelo aumento na 

quantidade de invertebrados que se alimentam de fitoplâncton, em detrimento dos 

fragmentadores. 

 



 45 

6. CONCLUSÃO 

Com os resultados do estudo chegam-se as seguintes conclusões, em relação às 

hipóteses colocadas: 

 As taxas de decomposição da espécie C4 (B. brizantha) não foram menores do 

que as da espécie C3 (M. schottiana), contrariando a primeira hipótese. Acredita-

se que as taxas de decomposição da B. brizantha foram superiores às da M. 

schottiana devido ao fato da primeira possuir três vezes menos lignina do que a 

segunda (Figueiredo 2015). Assim pode-se concluir que a lignina foi o principal 

fator de qualidade nutricional a influenciar nas taxas de decomposição das 

espécies.  

 As taxas de decomposição no riacho de floresta foram maiores do que no riacho 

de pastagem, conforme sugerido pela segunda hipótese. Acredita-se que a baixa 

quantidade de organismos autotróficos no riacho de floresta tenha disponibilizado 

mais nutrientes para os heterotróficos decompositores, e com isso aumentado as 

taxas de decomposição deste riacho. 
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