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RESUMO

SILVA, Cecília Loren, M.Sc., Universidade Federal de Viçosa, fevereiro de 2023.
Regras de montagem das comunidades de macrófitas aquáticas na Bacia do
Rio Doce após o distúrbio causado pelo rompimento da barragem do Fundão
em Mariana, Minas Gerais, Brasil. Orientador: João Augusto Alves Meira Neto.

O rompimento da barragem do Fundão das mineradoras Samarco/Vale/BHP em

Mariana (Minas Gerais) em 2015 carrega impactos ambientais até os dias de hoje.

Além do distúrbio causado pela onda de rejeitos, as populações de macrófitas

aquáticas do rio Doce apresentaram perda de indivíduos possivelmente em

decorrência do arraste de sedimentos e material biológico. O presente trabalho tem

como objetivo investigar a metacomunidade de macrófitas ao longo da Bacia do Rio

Doce e avaliar a influência de uma possível filtragem ambiental através de sinais

filogenéticos em nível regional seis anos após o derramamento do rejeito.

Hipotetizamos que: H1) As comunidades de macrófitas atingidas pelo rejeito do

distúrbio têm agrupamento filogenético e perda de espécies esperados pelo efeito de

filtragem ambiental; H2) As comunidades de macrófitas atingidas pelo rejeito do

distúrbio têm superdispersão filogenética e perda de espécies esperados pelo efeito

de competição; H3) O efeito encontrado é mais significativo nas áreas mais

próximas à barragem. Foi realizado um levantamento das espécies em pontos

localizados em áreas atingidas e não atingidas, acompanhando municípios de Minas

Gerais a municípios do Espírito Santo. Em cada ponto foi mensurada a riqueza de

espécies das populações de macrófitas de hábitos de vida livre e fixas, submersas e

flutuantes. 87 espécies foram identificadas e agrupadas na árvore filogenética,

utilizada para calcular os índices de diversidade. Os dados foram comparados entre

regiões (Alto, Médio e Baixo Rio Doce), uma vez que a região mais elevada se

encontra mais próxima à barragem, e entre áreas atingidas e não atingidas. Os

resultados demonstram que quanto mais alta a região, menor a diversidade

taxonômica. Comparando os pontos da calha principal atingida pela lama de rejeitos

com os pontos coletados nos rios tributários, a diversidade de espécies é maior nas

áreas não atingidas. Com relação aos parâmetros filogenéticos, todos os testes

estatísticos realizados apresentaram resultados não significativos. No entanto,

observa-se um padrão de maior distanciamento filogenético no Alto Rio Doce (ARD).



Os resultados encontrados indicam uma perda maior de espécies na região mais

próxima da barragem, sem conotação de filtragem ambiental (agrupamento

filogenético) ou competição (superdispersão filogenética).

Palavras-chave: Distúrbio. Macrófitas aquáticas. Metacomunidade. Bacia

Hidrográfica do Rio Doce. Barragem do Fundão.



ABSTRACT

SILVA, Cecília Loren, M.Sc., Universidade Federal de Viçosa, February 2023.
Assembly rules of aquatic macrophyte communities in the Rio Doce Basin after
the disturbance caused by the Fundão dam collapse in Mariana, Minas Gerais,
Brazil. Advisor: João Augusto Alves Meira Neto.

The collapse of the Fundão dam of the Samarco/Vale/BHP mining companies in

Mariana (Minas Gerais) in 2015 carries environmental impacts to this day. In addition

to the disturbance caused by the tailings wave, the populations of aquatic

macrophytes in the Doce River showed a loss of individuals possibly due to the

dragging of sediments and biological material. The present work aims to investigate

the metacommunity of macrophytes along the Rio Doce basin and evaluate the

influence of a possible environmental filtering through phylogenetic signals at a

regional level six years after the tailings spill. We hypothesize that: H1) The

macrophyte communities affected by the disturbance tailings have phylogenetic

clustering and species loss expected by the environmental filtering effect; H2) The

macrophyte communities affected by the disturbance tailings have phylogenetic

overdispersion and loss of species expected by the competition effect; H3) The effect

found is more significant in areas closer to the dam. A survey of species was carried

out at points located in affected and non-affected areas, accompanying municipalities

in Minas Gerais and municipalities in Espírito Santo. At each point, the species

richness of free-living and fixed, submerged and floating macrophyte populations was

measured. 87 species were identified and grouped into the phylogenetic tree, used to

calculate diversity indices. Data were compared between regions (Upper, Middle and

Lower Rio Doce), since the highest region is closer to the dam, and between affected

and unaffected areas. The results demonstrate that the higher the region, the lower

the taxonomic diversity. Comparing the points in the main channel affected by the

tailings mud with the points collected in the tributary rivers, the diversity of species is

higher in the areas not affected. Regarding the phylogenetic parameters, all statistical

tests performed showed non-significant results. However, a pattern of higher

phylogenetic distance is observed in Upper Rio Doce (URD). The results found

indicate a higher loss of species in the region closest to the dam, with no connotation



of environmental filtering (phylogenetic grouping) or competition (phylogenetic

overdispersion).

Keywords: Disturbance. Aquatic macrophytes. Metacommunity. Rio Doce Basin,

Fundão dam.
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1. INTRODUÇÃO

O desastre ambiental causado pelo rompimento da barragem do Fundão das

mineradoras Samarco/Vale/BHP em Mariana (Minas Gerais) em 2015 carrega

impactos até os dias de hoje (FERNANDES et al., 2016). Em decorrência de seu

rompimento, um volume estimado de 34 milhões de m³ de rejeitos de mineração

atingiu a Bacia do Rio Doce (ANA, 2016), afetando 41 municípios dos estados de

Minas Gerais e Espírito Santo (FERNANDES et al., 2016, NEVES et al., 2016),

comprometendo o meio de vida de pescadores, ribeirinhos, agricultores e

populações tradicionais (WANDERLEY et al., 2016). Além dos prejuízos sociais, foi

afetada a Mata Atlântica, que é um dos biomas mais ameaçados do Brasil e é

dominante na bacia. Nos trechos próximos à barragem, a onda de rejeitos avançou

sobre a planície de inundação do rio e de alguns rios tributários, carregando parte da

vegetação ripária e aquática assim como seu substrato (ANA, 2016), e inundando

457,6 ha de mata ciliar nativa (OMACHI et al., 2018; CRUZ et al., 2021). O arranque

e o arraste de vários indivíduos vegetais pela força da onda de lama de rejeitos, bem

como o soterramento de espécies das margens ou submersas no rio, ocasionaram

no comprometimento da resiliência do ecossistema (BRASIL, 2015), o que pode ter

alterado a montagem das comunidades das espécies de plantas.

O rejeito seguiu os cursos do córrego Santarém e dos Rios Gualaxo do Norte

e Carmo, até alcançar o Rio Doce (IBAMA, 2016; ANA, 2016). No entanto, uma

parte do rejeito ficou acumulada nos reservatórios das usinas hidrelétricas. Assim, o

material que atingiu a foz em Regência (ES) possuía menor concentração de

sedimentos e não causou inundações nesta região (ANA, 2016). Através de um

aumento instantâneo na turbidez da água do rio, houve uma consequente queda no

nível de oxigênio (IGAM, 2015), causando perda da cobertura vegetal, incluindo

plantas aquáticas (CORDEIRO et al., 2021). Além disso, a lama de rejeitos causou

distúrbios pelo arraste de sedimentos e os ressuspendeu onde estavam

estabilizados nas zonas mais profundas no leito (GOVERNO DE MINAS GERAIS,

2016), alterando completamente o habitat das espécies aquáticas.

Consideradas componentes importantes de vários ecossistemas aquáticos,

as macrófitas aquáticas apresentam grande capacidade de adaptação, além de

possuírem suas partes fotossintetizantes ativas durante todo o ano,
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independentemente de sua forma de vida e hábito (COOK, 1996; ESTEVES, 1998;

SILVA & FONTES, 2018), promovendo heterogeneidade espacial e temporal. Por

serem organismos autótrofos com alta produtividade de biomassa, permitem a

entrada de grande parte da energia consumida nos sistemas dos rios, auxiliando na

estruturação de comunidades de outros organismos autótrofos (ESTEVES, 2011;

SILVA & FONTES, 2018). Ademais, fornecem substrato para a colonização e o

crescimento de perifíton e podem absorver o excesso de nutrientes dissolvidos na

água (PITELLI, 1998; SILVA & FONTES, 2018). Dada a sua notabilidade na

composição dos ecossistemas aquáticos, as comunidades desse grupo de plantas

podem ser afetadas por processos decorrentes de distúrbios, como a sedimentação

e os regimes hidrológicos (DAWSON, 1978, 1988; WESTLAKE, 1996; KHEDR &

EL-DEMERDASH, 1997; ABOU-HAMDAN et al., 2005). Caso as comunidades

sofram perda de espécies, populações de outros seres vivos também podem ser

prejudicadas (ABOU-HAMDAN et al., 2014).

Na ocorrência de distúrbio, forças potencialmente prejudiciais atuam nos

habitats ocupados pelas comunidades de seres vivos (LAKE, 2000), podendo causar

mudanças rápidas e abruptas na estrutura das comunidades (RESH et al., 1988;

LAKE, 2003; MATTHEWS & MARSH-MATTHEWS, 2003; DAVEY & KELLY, 2007;

NUNES et al., 2022), dependendo de sua intensidade e das formas de suas forças.

O resultado é a morte de organismos e a alteração da distribuição de recursos

abióticos (SOUSA, 1984; PICKETT & WHITE, 1985; RISSER, 1987; FISHER &

GRIMM, 1991), abrindo espaços que podem ser ocupados por indivíduos da mesma

espécie ou por espécies diferentes (TOWNSEND & HILDREW, 1994; LAKE, 2000).

Em bacias hidrográficas, a variabilidade hidrológica e os processos de

erosão-deposição afetam as unidades geomórficas e, consequentemente, suas

populações biológicas associadas (THOMPSON et al., 2016; PRADHAN et al.,

2022). Apesar de abrupto, o distúrbio do rompimento da barragem pode ter

consequências a longo prazo, manifestando-se como crônico (SINGH, 1998;

ALBUQUERQUE et al., 2018). O arraste da inundação, a ressuspensão e

sedimentação do rejeito em decorrência do rompimento da barragem causaram a

perda de biomassa que caracterizou o distúrbio nas comunidades da Bacia do Rio

Doce. Esse distúrbio pode causar alterações na estrutura da vegetação aquática e
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ripária (PICCO et al., 2014; SITZIA et al., 2016), influenciando os processos de

montagem das comunidades (FERRENBERG et al., 2013).

De forma geral, a distribuição de espécies é afetada por processos ecológicos

de seleção que ditam a composição das comunidades, excluindo espécies que não

se adequam a um ambiente específico (KEDDY, 1992). Esses processos são

denominados regras de montagem, que correspondem aos processos de nicho e à

dispersão de espécies (HUBBELL, 2001; LEIBOLD et al., 2004; SOBERÓN, 2007;

LEIBOLD et al., 2010). Competição e filtragem ambiental são processos explicados

pelo conservantismo de nicho que refere-se à tendência das espécies de preservar

características ecológicas ancestrais (HARVEY & PAGEL, 1991; HOLT & GAINES,

1992; PETERSON et al., 1999; PRINZING et al., 2001; WIENS et al., 2010).

Resultam em perda de espécies, visto que a competição seleciona espécies pela

limitação de recursos e a filtragem ambiental exclui linhagens que não possuem

traços adaptados às condições ambientais locais (GOPAL & GOEL, 1993;

CAVENDER-BARES et al., 2009; KRAFT et al., 2014; ALAHUHTA, 2014;

ALAHUHTA et al., 2018; ALAHUHTA et al., 2021). Alternativamente, o efeito do

distúrbio nas comunidades pode ser explicado por deriva neutra, uma vez que são

abertos espaços em decorrência de morte de indivíduos e novas espécies podem

ocupar esses espaços (HUBBELL, 2001; TILMAN, 2004). Essa teoria assume que

todos os indivíduos da comunidade possuem a mesma chance de morte (HUBBELL,

2001). No entanto, em escalas geográficas de grandes bacias hidrográficas que são

próximas às escalas em que as distribuições das espécies são definidas,

competidores podem coexistir mesmo após distúrbios (TILMAN, 1982; CHESSON,

2000; AMARASEKARE, 2003; SOBERÓN, 2007). A possível perda de espécies de

macrófitas aquáticas em decorrência do rompimento da barragem do Fundão pode

ter acarretado na alteração da montagem das comunidades. Todavia, até o

momento, pouco se sabe sobre os processos ecológicos que regulam a distribuição

desse grupo na Bacia do Rio Doce.

A diversidade das comunidades biológicas pode ser influenciada por fatores

locais, que atuam em um conjunto de habitats em menor escala geográfica, ou por

fatores regionais, que influenciam grandes áreas de habitats, sustentando uma

metacomunidade (LEIBOLD et al., 2004). Por sua vez, a metacomunidade é definida
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por um conjunto de comunidades locais interligadas pelo potencial de dispersão das

espécies (WILSON, 1992; LEIBOLD et al., 2004). Os principais fatores que

influenciam na estruturação das comunidades de macrófitas em escala regional são

temperatura e distúrbios; em escala local, podemos citar as variáveis físico-químicas

e nutricionais (GOPAL & GOEL, 1993; ESTEVES, 2011; PEÑALOZA-BOJACÁ et al.,

2018; SILVA & FONTES, 2018). A montagem das comunidades pode,

empiricamente, ser estudada através da junção de dados ecológicos e filogenéticos

das espécies que as compõem. Assim, a composição de uma comunidade é

resultado de modificações em um ancestral comum para todas as espécies (WEBB

et al., 2002). Um dos possíveis efeitos induzidos nas comunidades de macrófitas da

Bacia do Rio Doce após o distúrbio é a filtragem ambiental, culminando em

agrupamento filogenético e diminuição da riqueza de espécies. De maneira distinta,

a competição causa superdispersão filogenética além de diminuição na riqueza

(WEBB et al., 2002; CAVENDER-BARES et al., 2009). Adicionalmente, alterações

bruscas no ambiente podem acarretar uma proliferação de macrófitas herbáceas

generalistas que toleram condições adversas. Assim, os habitats e as composições

das comunidades são alterados.

Uma vez que tais comunidades possuem espécies sensíveis aos estresses

ambientais e acabam modificando as características físicas e biológicas de seus

habitats, sua ocorrência permite mensurar os impactos e avaliar a estabilidade

ecológica (SILVA & FONTES, 2018). Comunidades ou assembleias biológicas que

respondem a impactos antrópicos e alterações no habitat são consideradas

indicadoras biológicas (ou bioindicadoras) (ROSENBERG & RESH, 1993) e tem sido

amplamente utilizadas em planos e ações de restauração ecológica

(TARRAS-WAHLBERG et al., 2001; WRIGHT & RYAN, 2016). Suas características

biológicas e ecológicas refletem o estado de um ecossistema, possibilitando

estabelecer relações de causalidade, antever mudanças futuras no ambiente e obter

um diagnóstico de condições ecológicas (DALE & BEYELER, 2001). Algumas

espécies dessas comunidades, particularmente, são capazes de atuar na

fitorremediação de poluentes, principalmente através do processo de

bioacumulação (SILVA & FONTES, 2018).
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Assim sendo, é de suma importância a realização de levantamentos florísticos

das macrófitas aquáticas do rio Doce, a fim de contribuir para a identificação da

biodiversidade ainda presente nesse ambiente (SILVA, 2011). Através disso,

podemos utilizar essas plantas para detectar e reduzir impactos, além de nos

possibilitar inferir sobre a qualidade e a resiliência dos habitats que ocupam (SILVA

& FONTES, 2018). O presente trabalho tem como objetivo levantar espécies que

compõem a metacomunidade de macrófitas da bacia do rio Doce e avaliar a

influência de uma possível filtragem ambiental em nível regional após o

derramamento de rejeito. Assim, as seguintes questões foram levantadas: 1) Existe

diferença na riqueza das espécies entre comunidades atingidas e não atingidas pelo

distúrbio causado pelo rejeito? 2) As comunidades de macrófitas atingidas pelo

distúrbio causado pelo rejeito têm agrupamento filogenético e perda de espécies

esperados pelo efeito de filtragem ambiental?

Considerando os aspectos biológicos e ecológicos das populações de

macrófitas aquáticas, o contexto em que se inserem no habitat em questão e a

importância das ferramentas de levantamento, definimos as seguintes hipóteses:

H1) As comunidades de macrófitas atingidas pelo rejeito do distúrbio têm

agrupamento filogenético e perda de espécies esperados pelo efeito de filtragem

ambiental; H2) As comunidades de macrófitas atingidas pelo rejeito do distúrbio têm

superdispersão filogenética e perda de espécies esperadas pelo efeito de

competição; H3) O efeito encontrado (agrupamento ou superdispersão filogenética,

somado à perda de espécies) é mais significativo nas áreas mais próximas ao

rompimento da barragem. Para testar as hipóteses, foi realizado um levantamento

das espécies em pontos pré-determinados ao longo do rio, acompanhando

municípios atingidos de Minas Gerais a municípios do Espírito Santo.

Posteriormente, foi comparada a biodiversidade de macrófitas entre os pontos

amostrados (Alto, Médio e Baixo Rio Doce; áreas atingidas e não atingidas).
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2. MATERIAL E MÉTODOS

2.1. Áreas de estudo

A Bacia do Rio Doce está localizada na Região Hidrográfica do Atlântico

Sudeste, possuindo cerca de 84 mil km² de área de drenagem. Compreende 225

municípios, sendo 200 deles localizados em Minas Gerais e 25 localizados no

Espírito Santo. O curso d'água principal percorre 888 km desde a nascente do Rio

Xopotó até a sua foz no Oceano Atlântico. 98% do território da bacia está inserido no

bioma Mata Atlântica e os outros 2% correspondem a área de Cerrado (ANA, 2016).

O relevo da bacia é acidentado, caracterizado por serras e montanhas em

sua porção mais ocidental e por planaltos e planícies fluviais na porção mais

oriental. Na região central são encontrados afloramentos rochosos graníticos,

colinas com topos aplanados e vales (ANA, 2013; OLIVEIRA & QUARESMA, 2017).

Quanto ao solo, a litologia mais predominante é o Latossolo Vermelho-Amarelo

Distrófico e o Argissolo Vermelho-Amarelo (EMBRAPA, 1999; OLIVEIRA &

QUARESMA, 2017). Historicamente, a Bacia do Rio Doce perdeu 71% de sua

cobertura vegetal nativa (PIRES et al., 2017). A superfície do solo é degradada,

principalmente em áreas de pastagem, o que torna a bacia suscetível à erosão e os

sedimentos são direcionados aos cursos d'água. O canal principal do rio Doce

possui diversos padrões geomorfológicos, como trechos com meandros, retilíneos e

anastomosados. Existem algumas ilhas inundáveis, localizadas principalmente na

região média, constituídas por solo arenoso e argilo-arenoso (ANA, 2016). Após o

rompimento da barragem foram registradas mudanças na localização e extensão

dessas ilhas, o que altera a dinâmica deposicional fluvial (OLIVEIRA et al., 2017;

CORDEIRO et al., 2021).

O clima predominante na bacia é classificado como tropical úmido, com

verões quentes e chuvosos e invernos mais secos (CUPOLILLO et al., 2008; LYRA

& RIGO, 2019; CORDEIRO et al., 2021). A estação chuvosa se estende de

novembro até maio, com precipitação anual superior a 700 mm. De maneira geral, a

temperatura média anual da bacia é elevada - acima de 18°C -, mesmo durante o

inverno (LYRA & RIGO, 2019).
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As coletas foram realizadas em 18 pontos pré-estabelecidos na Bacia do Rio

Doce (Fig. 1; Apêndice A), desde a região distrital de Mariana, em Minas Gerais, até

o município de Linhares, no Espírito Santo. A barragem encontra-se no Alto Rio

Doce; o rejeito seguiu percurso pela região média e, posteriormente, pela região

baixa. As campanhas ocorreram em novembro de 2021 e entre março e abril de

2022. Foram realizadas coletas na calha atingida pelo rejeito (Rio Doce e Rio

Gualaxo do Norte) e fora da área atingida, em rios afluentes (Rio Piranga e Rio

Casca na região do Alto Rio Doce; Rio Santo Antônio, Rio Itambacuri e Rio

Manhuaçu na região do Médio Rio Doce; Rio Santa Joana, Rio Santa Maria do Doce

e Rio Pancas na região do Baixo Rio Doce). Para cada região, três pontos

correspondem a áreas atingidas e três pontos representam áreas não atingidas,

totalizando seis pontos.
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Figura 1:
Mapa

indicando

os pontos

de coleta

de

macrófitas

ao longo

da bacia.
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2.2. Amostragem das populações de macrófitas aquáticas

Em cada ponto foi mensurada a riqueza de espécies das populações de

macrófitas de hábitos de vida livre e fixas, submersas e flutuantes. Para tal, foi

estabelecida uma linha imaginária de 50 metros na calha do rio, paralela à margem.

Foram estabelecidos transectos perpendiculares de até 20 metros a partir dessa

linha em direção ao centro dos rios e à área superior de extravasamento das águas

da calha do rio, considerando a variação do nível da água. As coletas de material

botânico foram realizadas nesses transectos através do manuseio de um puçá para

espécies de vida livre e tesoura de poda para espécies fixas, recolhendo

representantes de todas as espécies presentes na área selecionada. Cada ponto de

coleta foi georreferenciado com GPS.

2.3. Manutenção e identificação das espécies

Amostras das espécies encontradas foram prensadas e transportadas até o

Laboratório de Ecologia e Evolução de Plantas (LEEP) - UFV. Para comparar a

riqueza de espécies, a diversidade e a estrutura filogenética da comunidade de

macrófitas entre áreas atingidas e não atingidas, as amostras foram secas em

estufa, herborizadas e identificadas por meio de comparações com exsicatas

disponíveis em herbários e por consulta à literatura científica específica (FLORA DO

BRASIL, 2020; GBIF, 2022; PLANTAS AQUÁTICAS DO BRASIL, 2022).

2.4. Análise da composição florística e da diversidade filogenética das
comunidades de macrófitas

Os dados obtidos foram utilizados para determinar a composição florística e a

estrutura das comunidades de macrófitas ao longo do Rio Doce. Os dados de

riqueza específica e composição florística foram obtidos através da soma do total de

espécies encontradas nas amostragens de cada região. Foi montada uma matriz de

incidência (presença/ausência) das espécies com todos os pontos amostrados e, a

partir dessa base de dados, foi calculada a curva de rarefação das espécies (JOST,

2007; GALVÁN-CISNEROS et al., 2021) com os intervalos de confiança, através do

pacote iNEXT do RStudio v1.4.1106 (KEMBEL, 2010; CHAO et al., 2014; R

DEVELOPMENT CORE TEAM, 2021; HSIEH et al., 2015; GALVÁN-CISNEROS et

al., 2021). Para estimar a riqueza de espécies foram usadas curvas de acumulação
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baseadas no indivíduo, determinando a influência da configuração espacial nessa

variável (CHAO et al., 2015; CARRIÓN et al., 2017).

Para a elaboração da árvore filogenética, todas as espécies de angiospermas

coletadas e identificadas foram inseridas na árvore filogenética GBOTB.extended.tre

do pacote V.Phylomaker (JIN & QIAN, 2019). A árvore gerada foi utilizada para

calcular os índices de diversidade, sendo eles: diversidade filogenética de Faith (PD)

(FAITH, 1992), distância média entre pares (MPD) e distância média do táxon mais

próximo (MNTD) (WEBB et al., 2002). Também foi avaliado o tamanho de efeito

padronizado de PD (ses.PD), o tamanho de efeito padronizado de MPD (ses.MPD) e

o tamanho de efeito padronizado de MNTD (ses.MNTD) com o pacote Picante

(KEMBEL, 2015; R DEVELOPMENT CORE TEAM 2015; CARRIÓN et al., 2017).

Valores negativos das ses-transformações refletem agrupamento filogenético. De

maneira contrária, ses-transformações posicionadas em valores positivos indicam

superdispersão filogenética (CARRIÓN et al., 2017). As métricas foram calculadas

utilizando duas árvores filogenéticas - uma com todas as angiospermas coletadas e

outra somente com as espécies eudicotiledôneas, para verificar se as

monocotiledôneas apresentam grande influência na diversidade filogenética da

comunidade de macrófitas. As medidas filogenéticas foram utilizadas para detectar

um possível efeito de filtragem ambiental (GALVÁN-CISNEROS et al., 2021)

causado pelo distúrbio do rompimento da barragem. Os dados foram apresentados

em forma de gráfico violino.

2.5. Análise dos dados

A normalidade dos dados foi analisada através do teste de Shapiro-Wilk; um

teste de Levene também foi realizado para avaliar a homogeneidade dos dados.

Testes T foram realizados para as métricas com duas variáveis (áreas atingidas pelo

distúrbio/áreas não atingidas pelo distúrbio), exceto para MPD e ses.MPD, que não

apresentaram distribuição normal. Neste caso, foi realizado um teste

Mann-Whitney-Wilcoxon. Para as métricas com 3 variáveis (Alto Rio Doce/Médio Rio

Doce/Baixo Rio Doce), foram realizadas análises de variância (ANOVA) para dados

com distribuição normal. Para os testes com o banco de dados apenas de

eudicotiledôneas, ses.PD foi a única métrica que apresentou distribuição não normal

dos dados (R DEVELOPMENT CORE TEAM, 2021).
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3. RESULTADOS

Foram amostradas 100 espécies, 59 gêneros e 35 famílias de macrófitas

(Apêndice B). Quanto à forma biológica, 73 espécies coletadas são anfíbias, 19 são

emergentes, cinco são flutuantes livres, duas são flutuantes fixas e apenas uma é

submersa fixa. Não foram encontradas espécies submersas de vida livre. Excluindo

plantas que não são Angiospermas e/ou que permaneceram sem identificação, 87

espécies foram agrupadas na árvore filogenética (Fig. 2) e utilizadas nas análises.

Seis famílias não são Eudicotiledôneas: Araceae, Commelinaceae, Cyperaceae,

Equisetaceae, Hydrocharitaceae e Salviniaceae. As famílias mais diversas foram

Cyperaceae e Poaceae, com nove espécies cada.



21

Figura. 2: Árvore filogenética das comunidades de macrófitas coletadas na Bacia do Rio

Doce. As áreas atingidas (Affected) são representadas pelas barras vermelhas e as áreas

não atingidas (Unaffected) são indicadas pelas barras verdes. A escala de divergência

filogenética é indicada em milhões de anos (ma).

3.1. Riqueza de espécies

Foram identificadas 31 espécies no Alto Rio Doce (17 em áreas atingidas e

18 em áreas não atingidas), 36 espécies no Médio Rio Doce (18 em áreas atingidas

e 23 em áreas não atingidas) e 46 espécies no Baixo Rio Doce (19 em áreas
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atingidas e 31 em áreas não atingidas). As áreas atingidas pelo rejeito são

representadas por 54,02% das espécies, enquanto 78,33% delas foram encontradas

nas áreas não atingidas.

De maneira geral, quanto maior a altitude da região, menor a diversidade

taxonômica, ou seja, as seis unidades amostrais do Baixo Rio Doce (BRD)

apresentaram um valor mais alto para diversidade de espécies quando comparadas

às outras duas regiões. No entanto, os intervalos de confiança se sobrepõem de

forma evidente com o Médio Rio Doce (MRD) (Fig. 3). A diferença significativa na

diversidade de espécies foi encontrada entre Alto Rio Doce (ARD) e BRD (Fig. 4).

Figura. 3: Curva de rarefação da riqueza de espécies para as três regiões da Bacia do Rio

Doce. ARD = Alto Rio Doce; MRD = Médio Rio Doce; BRD = Baixo Rio Doce.
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Figura. 4: Curva de rarefação da riqueza de espécies para o Alto Rio Doce (ARD) e para o

Baixo Rio Doce (BRD). Como as linhas de valores de médias não estão dentro dos

intervalos de confiança, podemos afirmar que há diferença estatística entre as riquezas de

espécies (p<0,05).

Comparando os pontos amostrais da calha principal atingida pela lama de rejeitos

com os pontos coletados nos rios tributários, a diversidade de espécies é maior nas

áreas não atingidas (NAT) (Fig. 5).
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Figura 5: Curva de rarefação da riqueza de espécies comparando áreas atingidas (ATI) e

não atingidas (NAT). Houve diferença estatística (p<0,05).

3.2. Diversidade filogenética

Com relação aos parâmetros filogenéticos, todos os testes estatísticos

realizados apresentaram resultados não significativos, tanto para as comparações

com três variáveis (ARD X MRD X BRD) (Fig. 6) quanto para as comparações com

duas variáveis (ATI X NAT), que possuem padrões semelhantes entre todas as

métricas (Fig. 7). No entanto, observa-se um padrão de maior distanciamento

filogenético no ARD, exceto para PD (Fig. 6a). Para os testes realizados apenas

com eudicotiledôneas, também não foram encontrados resultados significativos

(Apêndice C).
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Figura 6: Padrões de diversidade filogenética (PD), distância média do táxon mais próximo

(MNTD), distância filogenética média (MPD) e suas ses-transformações equivalentes

(ses.PD, ses.MNTD e ses.MPD) correspondentes aos 18 pontos de coleta nas três regiões

Bacia do Rio Doce. ARD = Alto Rio Doce; MRD = Médio Rio Doce; BRD = Baixo Rio Doce.

Não houve diferenças estatísticas (p>0,05). Fonte: Elaborado pela autora (2023).
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Figura 7: Padrões de diversidade filogenética (PD), distância média do táxon mais próximo

(MNTD), distância filogenética média (MPD) e suas ses-transformações equivalentes

(ses.PD, ses.MNTD e ses.MPD) correspondentes aos 18 pontos de coleta, comparando

áreas atingidas (ATI) e não atingidas (NAT) pela lama de rejeitos. Não houve diferenças

estatísticas (p>0,05). Fonte: Elaborado pela autora (2023).
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4. DISCUSSÃO

Buscamos verificar se as comunidades de macrófitas atingidas pelo rejeito da

barragem de Fundão têm agrupamento filogenético e perda de espécies esperados

pelo efeito de filtragem ambiental. Hipotetizamos, também, que o efeito seria mais

significativo nas áreas mais próximas ao rompimento da barragem. Os resultados

encontrados indicam perda de espécies nos locais atingidos pelo distúrbio da lama

de rejeitos assim como indicam diferenças na riqueza de macrófitas entre alto e

baixo Rio Doce, sem outros efeitos esperados de filtragem ambiental (agrupamento

filogenético) ou de competição (superdispersão filogenética). A diminuição na

riqueza pode estar relacionada ao efeito da mortalidade em decorrência do distúrbio.

A perda de indivíduos pode causar o desaparecimento de populações e espécies

(  PETRAITIS et al., 1989), uma vez que o número de indivíduos presentes em uma

área é um determinante do número de espécies encontradas (ROSENZWEIG, 1995;

SRIVASTAVA & LAWTON, 1998; GASTON, 2000; STORCH et al., 2018),

evidenciando que o padrão de diversidade de macrófitas na bacia pode ser

dependente da densidade de indivíduos (CONDIT, 1996). Se assumirmos que o

número de indivíduos é proporcional à área e tratando-se de uma perturbação em

grande escala, muitos indivíduos-chave das populações podem ter sido perdidos

(  PETRAITIS et al., 1989; ROSENZWEIG, 1995; STORCH et al. 2012; STORCH et

al., 2018). Além disso, o encontro da lama de rejeitos com os rios afetou a produção

primária, impedindo o desenvolvimento vegetativo de algumas espécies de

macrófitas (BOTTINO et al., 2017). O rejeito prejudica a infiltração de água no solo e

causa alteração na disponibilidade de matéria orgânica (FREITAS & SILVA;

MENEZES, 2016; LACTEC, 2018), o que afeta o estabelecimento de espécies

aquáticas emergentes e submersas (GURNELL, 2014). Nossos resultados

possivelmente são um reflexo disso, uma vez que a grande maioria das espécies

encontradas na vegetação é anfíbia.

A perturbação mecânica é capaz de diminuir significativamente a biomassa

nas comunidades vegetais (ZHANG et al., 2014). Assim, a menor riqueza de

espécies no Alto Rio Doce e em áreas atingidas pode ser um indício de que o

arraste do rejeito no momento do rompimento teve grande efeito na comunidade de

plantas aquáticas localizadas em áreas mais próximas à barragem. Isso se confirma

quando verificamos que a intensidade da inundação diminuiu a jusante da Usina
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Hidrelétrica Risoleta Neves (Candonga), localizada em direção ao MRD (KNOPFF et

al., 2020). O arraste no ARD pode ter alterado a complexidade dos habitats que

compõem a região, causando perda de biomassa e alterando a riqueza taxonômica

(ST. PIERRE & KOVALENKO, 2014). Quando a complexidade da paisagem é

diminuída, os limites de dispersão são descaracterizados, diminuindo a variabilidade

da biota (NEKOLA & WHITE, 1999; SCHNEIDER et al., 2018). Ademais, alterações

nas características ambientais dos rios, como a diminuição da profundidade pela

deposição da lama e os processos erosivos (SANTOS et al., 2019), podem ter

contribuído para a perda de espécies (HILT et al., 2013). A situação inversa também

pode ser verdadeira: a perda de plantas que atuam como engenheiras dos

ecossistemas fluviais é capaz de modificar a morfodinâmica do rio (JONES et al.,

1994; GURNELL, 2014). A biomassa de espécies aquáticas modifica o fluxo da água

(BENNETT et al., 2008; LIU et al., 2010; GURNELL, 2014), retém sedimentos

(CORENBLIT & STEIGER, 2009; ZONG; NEPF, 2010; GURNELL, 2014) e pode

aumentar a suscetibilidade à erosão (GURNELL, 2014).

Outro indício do efeito do distúrbio é o maior número de espécies encontradas

no BRD, onde o arraste foi menor, uma vez que se trata da região mais distante da

barragem e, portanto, a menos afetada. É provável que o distúrbio tenha alterado a

distribuição das plantas, sobretudo das macrófitas flutuantes clonais, por serem de

fácil dispersão a longa distância (BARRAT-SEGRETAIN & BORNETTE, 2000;

ZHANG et al., 2014) e excessivamente sensíveis a mudanças físico-químicas no

ambiente. As intensas modificações nas condições dos ecossistemas que compõem

o ARD causaram alterações na conectividade e inundações (KNOPFF et al., 2020),

podendo afetar as populações flutuantes. Antes do rompimento da barragem, as

áreas alagadas ao longo da bacia eram formadas basicamente por espelhos d'água

e ribeiras, totalizando 662,9 ha estimados. Logo após o colapso e a consequente

inundação, afetando campos, plantações, pastagens e florestas, estima-se que a

área total inundada atingiu 1.839,5 ha (OMACHI et al., 2018).

A alta representatividade de famílias como Poaceae e Cyperaceae também

pode ser consequência da alteração da complexidade dos habitats, uma vez que

muitas espécies dessas famílias são consideradas invasoras e podem afetar o

crescimento de macrófitas nativas (MADSEN et al. 1991, MICHELAN et al. 2010b;

CARNIATTO et al., 2013; DE AMORIM et al., 2015). Eventos extremos capazes de

alterar o fluxo dos rios trazem como resposta a colonização e crescimento de
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espécies exóticas (FRIEDMAN & LEE, 2002; OLLERO, 2007; GARÓFANO-GÓMEZ

et al., 2012; GURNELL, 2014). A dinâmica de uma comunidade pode ser alterada a

partir de distúrbios através da imigração de espécies. Ao ocorrer morte de

indivíduos, disponibilizam-se recursos não utilizados (ELTON, 1958; FLEMING &

DIBBLE, 2015). Assim, a migração de espécies, sobretudo de invasoras, utiliza

recursos possivelmente conforme proposto pela teoria neutra (HUBBELL, 2001).

Essa teoria assume que a dispersão aleatória das espécies apresenta papel

fundamental na estruturação das comunidades ecológicas (HUBBELL, 2001;

ETIENNE & ALONSO, 2005; ALONSO et al., 2006), sugerindo estocasticidade

(CATANO et al., 2017). Esse resultado vai de encontro com o que foi constatado por

Schneider et al. (2018), em uma pesquisa realizada com a comunidade de

macrófitas do Rio Paraná, na Argentina. Concluiu-se que processos neutros podem

estar desempenhando um importante papel na montagem das comunidades ao

longo do rio, sugerindo que a dispersão é um fator limitante para a ocorrência de

macrófitas. No entanto, essa ideia vai contra o consenso de que grande parte das

macrófitas não é limitada pela dispersão (SANTAMARIA, 2002; SCHNEIDER et al.,

2018). No caso do Rio Doce, ainda, o acúmulo de sedimentos provenientes do

rejeito, somado a um baixo sombreamento da vegetação ciliar, podem atuar

favorecendo o estabelecimento das espécies invasoras (EVANGELISTA et al.,

2016), que se aproveitam das condições hidrológicas alteradas, impedindo a

manutenção do regime de fluxo favorável para a vegetação nativa (STROMBERG,

2001; SHAFROTH et al., 2002; STROMBERG et al., 2007, 2010; GURNELL, 2014).

No contexto de metacomunidade, considera-se que as comunidades locais

estão inseridas na paisagem e conectadas pelos processos de dispersão sob

diferentes processos de montagem (LEIBOLD et al., 2004; MAAß et al., 2014). O

distúrbio pode alterar esses processos e afetar a dispersão. Com a simplificação dos

habitats em decorrência do derramamento de rejeito na bacia, as comunidades

vegetais que a compõem podem ter sido afetadas em escalas menores (p. ex., como

resultado das alterações no pH, acúmulo de oxigênio e nutrientes) e em escalas

maiores (p. ex., efeito do arraste), diminuindo a heterogeneidade ambiental

(WALKER, 2012; MAAß et al., 2014). Assim, se o distúrbio é capaz de homogeneizar

o ambiente, espera-se que haja uma diminuição na diversidade de espécies

(CARUSO et al., 2012; MAAß et al., 2014).
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Apesar de não ter sido encontrada significância para as análises de filogenia,

a tendência de maior distanciamento filogenético no ARD combinada à baixa riqueza

na mesma região pode ser indício do efeito de competição, conforme já foi verificada

como uma força ativa nas comunidades de macrófitas (MOEN & COHEN, 1989;

MCCREARY, 1991; FLEMING & DIBBLE, 2015). Esse efeito poderia ser observado

na vantagem competitiva que espécies invasoras possuem em ambientes pós

distúrbio, com altas taxas de crescimento e alto potencial de regeneração

(MICHELAN et al., 2010a; CARNIATTO et al., 2013), diminuindo recursos

disponíveis e excluindo competitivamente parentes mais próximos que tendem a ter

nichos mais sobrepostos (CARRIÓN et al., 2017). Adicionalmente, o aumento do

sombreamento, somado ao excesso de partículas em suspensão, pode impedir o

crescimento de espécies submersas (THOMAZ & MICHELAN, 2011; CARNIATTO et

al., 2013; COIMBRA et al., 2021), através da diminuição da incidência de luz

subaquática, especialmente quando possuem nichos mais sobrepostos. No entanto,

estudos subsequentes avaliando o efeito de espécies invasoras na distribuição e

abundância das espécies nativas da bacia são necessários para obter maiores

informações sobre a perda de biomassa ou sobre possíveis efeitos de competição

nos habitats que a compõem.
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5. CONCLUSÃO

De maneira geral, os resultados apontam uma tendência de conservação das

relações filogenéticas entre as espécies de macrófitas coletadas na bacia do Rio

Doce após seis anos do rompimento da barragem do Fundão. Isso se dá devido ao

fato de não ter sido encontrada significância nos resultados das análises

filogenéticas, bem como não foi observada influência de filtragem ambiental. Existe

diferença na riqueza de espécies entre áreas atingidas e não atingidas pelo rejeito,

com riquezas menores onde houve distúrbios. Todavia, para obter resultados mais

informativos sobre o processo de montagem das comunidades vegetais aquáticas

nas regiões é necessário que no futuro estudos que levem em conta os períodos de

seca e de cheia na bacia sejam realizados, relativizando o efeito do tamanho dos

rios tributários, uma vez que apresentam características hidrológicas diferentes do

rio principal. Amostragens maiores e métodos mais voltados à detecção da

competição de macrófitas também poderiam contribuir para resultados mais

robustos.

Diante da ocorrência de grandes desastres ambientais no setor de mineração

na história recente do país, é cada vez mais necessário que avaliações de

identificação da gravidade dos impactos sejam realizadas para auxiliar na

implementação de ações de mitigação. Entender como se dá a montagem das

comunidades biológicas é importante para identificar os processos ecológicos que

estão selecionando as espécies no ambiente em questão, o que pode auxiliar na

tomada de decisões no momento da formulação das avaliações de impacto. Com

relação à macroflora da Bacia do Rio Doce, existem poucas informações do

pré-distúrbio, o que dificulta a realização de uma comparação temporal. Obter dados

de tributários do Rio Doce foi a solução aplicada por diversos pesquisadores para

auferir contexto das condições prévias ao rompimento da barragem. Além disso,

devido ao histórico minerário nas regiões do entorno da bacia, principalmente no

estado de Minas Gerais, é um desafio diferenciar os efeitos do distúrbio dos efeitos

decorrentes da extração de minério ao longo do tempo. A continuidade no

desenvolvimento de estudos que possam auxiliar no entendimento da montagem

das comunidades vegetais aquáticas é importante para que possamos pensar no

restabelecimento das funções ecológicas da bacia.
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7. APÊNDICE A

Tabela 1 - Mapa indicando os pontos de coleta de macrófitas ao longo da bacia. A tabela

contém os nomes dos rios em que cada ponto está localizado, bem como as coordenadas

geográficas.

Ponto Região Rio Coordenadas

1 ARD Gualaxo do Norte
20°17'33.7"S
43°11'38.3"W

2 ARD Doce
20°13'46.5"S
42°52'42.0"W

3 ARD Doce
20°00'36.6"S
42°44'41.5"W

4 ARD Piranga
20°20'14.2"S
42°53'54.6"W

5 ARD Casca
20°14'40.9"S
42°39'40.7"W

6 ARD Piranga
20°21'02.9"S
42°55'17.8"W

7 MRD Doce
19°14'40.4"S
42°19'11.3"W

8 MRD Itambacuri
18°50'40.6"S
41°47'09.4"W

9 MRD Doce
18°56'06.8"S
42°01'48.9"W

10 MRD Doce
19°25'14.6"S
41°05'40.9"W

11 MRD Manhuaçu
19°29'25.5"S
41°14'49.9"W

12 MRD Santo Antônio
19°13'09.1"S
42°22'12.5"W

13 BRD Doce
19°30'52.8"S
40°43'52.3"W

14 BRD Doce
19°24'21.0"S
40°04'26.6"W

15 BRD Doce
19°27'06.0"S
40°10'53.4"W

16 BRD Pancas
19°28'13.2"S
40°36'41.7"W

17 BRD
Santa Maria do

Doce
19°35'35.7"S
40°37'30.4"W

18 BRD Santa Joana
19°34'17.2"S
40°46'06.2"W
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8. APÊNDICE B

Tabela 2 - Lista de espécies coletadas em cada um dos 18 pontos com suas respectivas

formas biológicas.

Região do alto Rio Doce
Área atingida

Ponto 1

Grupo taxonônimo Forma
biológica

ASTERACEAE
Pluchea sagittalis (Lam.) Cabrera anfíbia

Praxelis clematidea (Griseb.) R.M.King & H.Rob. anfibia
CYPERACEAE
Eleocharis sp. emergente

EQUISETACEAE*
Equisetum sp. anfibia
FABACEAE

Aeschynomene sensitiva Sw emergente
LYTHRACEAE

Cuphea carthagenensis (Jacq.) J.F.Macbr. emergente
ONAGRACEAE

Ludwigia leptocarpa (Nutt.) H. Hara anfíbia
POACEAE

Hymenachne pernambucensis (Spreng.) Zuloaga anfíbia
POLYGONACEAE

Polygonum punctatum Elliott emergente
RUBIACEAE

Spermacoce multiflora (DC.) Delprete anfíbia
Ponto 2

Grupo taxonônimo Forma
biológica

ARACEAE
Pistia stratiotes L. flutuante livre

ASTERACEAE
Ageratum conyzoides (L.) L. anfíbia

CONVOLVULACEAE
Ipomoea cairica (L.) Sweet anfíbia

CYPERACEAE
Cyperus surinamensis Rottb. anfíbia

PONTEDERIACEAE
Eichhornia crassipes (Mart.) Solms flutuante fixa

SALVINIACEAE*
Salvinia auriculata Aubl. flutuante livre

VERBENACEAE
Lippia alba (Mill.) N.E.Br. ex Britton & P.Wilson anfíbia

Ponto 3
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Grupo taxonônimo Forma
biológica

COMMELINACEAE
Commelina diffusa Burm. f. emergente

CONVOLVULACEAE
Ipomoea cairica (L.) Sweet anfíbia

CUCURBITACEAE
Melothria fluminensis Gardner anfíbia

Área não atingida
Ponto 4

Grupo taxonônimo Forma
biológica

AMARANTHACEAE
Alternanthera philoxeroides (Mart.) Griseb. emergente

ARALIACEAE
Centella asiatica (L.) Urb. anfíbia

ASTERACEAE
Bidens sp. emergente

CYPERACEAE
Cyperus laxus Lam. anfíbia

Cyperus surinamensis Rottb. anfíbia
LYTHRACEAE

Cuphea carthagenensis (Jacq.) J.F.Macbr. emergente
SOLANACEAE

Acnistus arborescens (L.) Schltdl anfíbia
Solanum sp. anfíbia

VERBENACEAE
Verbena officinalis L. anfíbia

Ponto 5

Grupo taxonônimo Forma
biológica

EUPHORBIACEAE
Croton hirtus L'Hér. anfíbia

FABACEAE
Aeschynomene sensitiva Sw emergente

LYTHRACEAE
Cuphea carthagenensis (Jacq.) J.F.Macbr. emergente

POLYGONACEAE
Polygonum hydropiperoides Michx. emergente

Ponto 6

Grupo taxonônimo Forma
biológica

ACANTHACEAE
Hygrophila costata Nees anfíbia

AMARANTHACEAE
Alternanthera philoxeroides (Mart.) Griseb. emergente

Dysphania sp. anfíbia
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ASTERACEAE
Eclipta prostrata (L.) L. anfíbia

CYPERACEAE
Cyperus rotundus L. anfíbia

FABACEAE
Aeschynomene sensitiva Sw emergente

LYTHRACEAE
Cuphea carthagenensis (Jacq.) J.F.Macbr. emergente

ONAGRACEAE
Oenothera affinis Cambess. anfíbia

POLYGONACEAE
Polygonum punctatum Elliott emergente

Região do médio Rio Doce
Área atingida

Ponto 7

Grupo taxonônimo Forma
biológica

COMMELINACEAE
Commelina sp. emergente

FABACEAE
Mimosa pigra L. anfíbia

Mimosa pudica L. anfíbia
PLANTAGINACEAE

Mecardonia procumbens (Mill.) Small anfíbia
POACEAE

Hymenachne amplexicaulis (Rudge) Nees emergente
Ponto 9

Grupo taxonônimo Forma
biológica

AMARANTHACEAE
Pfaffia glomerata (Spreng.) Pedersen anfíbia

LYTHRACEAE
Cuphea carthagenensis (Jacq.) J.F.Macbr. emergente

VITACEAE
Cissus tinctoria Mart. anfíbia

Ponto 10

Grupo taxonônimo Forma
biológica

AMARANTHACEAE
Alternanthera philoxeroides (Mart.) Griseb. emergente

Alternanthera tenella Colla emergente
ARACEAE

Pistia stratiotes L. flutuante livre
ASTERACEAE

Acmella brachyglossa Cass. anfíbia
CYPERACEAE
Cyperus iria L. anfíbia
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FABACEAE
Chamaecrista foederalis (H.S.Irwin & Barneby) H.S.Irwin &
Barneby anfíbia

Mimosa pigra L. anfíbia
HALORAGACEAE

Myriophyllum aquaticum (Vell.) Verdc. emergente
LAMIACEAE

Hyptis lanceolata Poir. anfíbia
LYTHRACEAE

Cuphea carthagenensis (Jacq.) J.F.Macbr. emergente
MALVACEAE

Sida japiana Krapov. anfíbia
POACEAE

Echinochloa crus-galli (L.) P. Beauv. anfíbia
Paspalum sp. emergente

PONTEDERIACEAE
Eichhornia crassipes (Mart.) Solms flutuante fixa

SALVINIACEAE*
Salvinia auriculata Aubl. flutuante livre
Salvinia molesta D.Mitch. flutuante livre

Área não atingida
Ponto 8

Grupo taxonônimo Forma
biológica

AMARANTHACEAE
Alternanthera cf. flavescens Kunth emergente

Alternanthera tenella Colla emergente
COMMELINACEAE

Commelina benghalensis L. emergente
FABACEAE

Mimosa pigra L. anfíbia
Ponto 11

Grupo taxonônimo Forma
biológica

sp. n. i. 1 anfíbia
ACANTHACEAE

Hygrophila costata Nees anfíbia
AMARANTHACEAE

Pfaffia glomerata (Spreng.) Pedersen anfíbia
CONVOLVULACEAE

Ipomoea cairica (L.) Sweet anfíbia
CYPERACEAE
Cyperus iria L. anfíbia

FABACEAE
Mimosa pigra L. anfíbia

POACEAE
Paspalum sp. emergente
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Steinchisma laxum (Sw.) Zuloaga anfibia
Ponto 12

Grupo taxonônimo Forma
biológica

AMARANTHACEAE
Alternanthera tenella Colla emergente

ASTERACEAE
Eclipta prostrata (L.) L. anfíbia

COMMELINACEAE
Commelina diffusa Burm. f. emergente

FABACEAE
Desmodium incanum (Sw.) DC. anfíbia

LINDERNIACEAE
Torenia thouarsii (Cham. & Schltdl.) Kuntze anfíbia

LYTHRACEAE
Cuphea carthagenensis (Jacq.) J.F.Macbr. emergente

Cuphea melvilla Lindl anfíbia
MALVACEAE

Sida rhombifolia L. anfíbia
Waltheria indica L anfíbia

Waltheria sp. anfíbia
ONAGRACEAE

Ludwigia decurrens Walter anfíbia
Ludwigia erecta (L.) H.Hara anfíbia

Ludwigia peruviana (L.) H.Hara anfíbia
POACEAE

Panicum cervicatum Chase anfíbia
Região do baixo Rio Doce

Área atingida
Ponto 13

Grupo taxonônimo Forma
biológica

AMARANTHACEAE
Alternanthera brasiliana (L.) Kuntze emergente

Alternanthera tenella Colla emergente
FABACEAE

Mimosa eliptica Benth. anfibia
VERBENACEAE

Lippia alba (Mill.) N.E.Br. ex Britton & P.Wilson anfíbia
Ponto 14

Grupo taxonônimo Forma
biológica

sp. n. i. 2
sp. n. i. 3 anfíbia

AMARANTHACEAE
Alternanthera flavescens Kunth emergente

COMMELINACEAE
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Commelina diffusa Burm. f. emergente
CONVOLVULACEAE

Ipomoea cairica (L.) Sweet anfíbia
CYPERACEAE

Cyperus entrerianus Boeckeler anfíbia
Cyperus sphacelatus Rottb. anfíbia

FABACEAE
Mimosa eliptica Benth. anfibia

LYTHRACEAE
Cuphea melvilla Lindl anfíbia

POACEAE
Panicum aquaticum Poir. anfíbia

Poaceae n. i. 2 anfíbia
Poaceae n. i. 3 anfíbia

Sporobolus indicus (L.) R.Br. anfíbia
Steinchisma laxum (Sw.) Zuloaga anfíbia

POLYGONACEAE
Polygonum persicaria L. emergente

PONTEDERIACEAE
Eichhornia crassipes (Mart.) Solms flutuante fixa

TALINACEAE
Talinum paniculatum (Jacq.) Gaertn. anfíbia

VERBENACEAE
Lippia alba (Mill.) N.E.Br. ex Britton & P.Wilson anfíbia

Ponto 15

Grupo taxonônimo Forma
biológica

sp. n. i. 4 anfíbia
sp. n. i. 5 anfíbia

AMARANTHACEAE
Alternanthera flavescens Kunth emergente

CYPERACEAE
Cyperus sphacelatus Rottb. anfíbia

POACEAE
Hymenachne amplexicaulis (Rudge) Nees emergente

Panicum cervicatum Chase anfíbia
Panicum repens L. anfíbia
SALVINIACEAE*

Salvinia minima Baker flutuante livre
Área não atingida

Ponto 16

Grupo taxonônimo Forma
biológica

AMARANTHACEAE
Alternanthera flavescens Kunth emergente

FABACEAE
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Mimosa pigra L. anfíbia
POACEAE

Panicum repens L. anfíbia
PONTEDERIACEAE

Eichhornia azurea (Sw.) Kunth flutuante fixa
SALVINIACEAE*

Salvinia auriculata Aubl. flutuante livre
Salvinia biloba Raddi flutuante livre

Ponto 17

Grupo taxonônimo Forma
biológica

ACANTHACEAE
Ruellia cf. solitaria Vell. anfíbia

AMARANTHACEAE
Alternanthera brasiliana (L.) Kuntze emergente

Alternanthera philoxeroides (Mart.) Griseb. emergente
Alternanthera tenella Colla emergente

ASTERACEAE
Ageratum conyzoides (L.) L. anfíbia
Elephantopus mollis Kunth anfíbia

Praxelis clematidea (Griseb.) R.M.King & H.Rob. anfibia
Sphagneticola trilobata (L.) Pruski anfibia

CLEOMACEAE
Cleome sp. anfibia

CYPERACEAE
Cyperus iria L. anfíbia

Cyperus luzulae (L.) Rottb. ex Retz. anfíbia
Cyperus rigens J. Presl & C. Presl anfíbia

EUPHORBIACEAE
Croton lundianus (Didr.) Müll.Arg anfíbia

LYTHRACEAE
Cuphea carthagenensis (Jacq.) J.F.Macbr. emergente

ONAGRACEAE
Ludwigia affinis (DC.) H.Hara anfíbia

POLYGONACEAE
Polygonum punctatum Elliott emergente

RUBIACEAE
Mitracarpus frigidus (Willd. ex Roem. & Schult.) K.Schum anfíbia

Richardia brasiliensis Gomes anfíbia
TURNERACEAE

Turnera subulata Sm. anfíbia
URTICACEAE

Urera caracasana (Jacq.) Gaudich. ex Griseb. anfíbia
VERBENACEAE

Verbena litoralis Kunth anfíbia
Ponto 18

Grupo taxonônimo Forma
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biológica
AMARANTHACEAE

Alternanthera philoxeroides (Mart.) Griseb. emergente
Alternanthera tenella Colla emergente

BORAGINACEAE
Heliotropium indicum L. anfíbia

CLEOMACEAE
Cleome aculeata L. anfíbia

CYPERACEAE
Cyperus rotundus L. anfíbia

HYDROCHARITACEAE
Egeria densa Planch. submersa fixa
MOLLUGINACEAE

Mollugo verticillata L. emergente
ONAGRACEAE

Ludwigia decurrens Walter anfíbia
RUBIACEAE

Mitracarpus frigidus (Willd. ex Roem. & Schult.) K.Schum. anfíbia
SALVINIACEAE*

Salvinia auriculata Aubl. flutuante livre

*Famílias que não se encaixam no grupo das Angiospermas.

sp. n. i. = espécie não identificada.
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Figura 8: Alguns exemplares de macrófitas coletadas na Bacia do Rio Doce. A. Salvinia

auriculata (Rio Santa Joana). B. Alternanthera philoxeroides (Rio Santa Joana). C. Cyperus

iria (Rio Santa Maria do Doce). D. Eichhornia crassipes (Rio Doce). Fotos: A. Joana Pereira.

B. Cecília Loren. C. Caio Campos. D. Cecília Loren.
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9. APÊNDICE C

Figura 9: Gráficos correspondentes às métricas filogenéticas observadas na

metacomunidade considerando apenas as espécies de eudicotildôneas. Diversidade

filogenética (PD), distância média do táxon mais próximo (MNTD), distância filogenética

média (MPD) e suas ses-transformações equivalentes (ses.PD, ses.MNTD e ses.MPD)

correspondentes aos 18 pontos de coleta, comparando Alto (ARD) X Médio (MRD) X Baixo

(BRD). Não houve diferenças estatísticas (p>0,05).
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Figura 10: Gráficos correspondentes às métricas filogenéticas observadas na

metacomunidade considerando apenas as espécies de eudicotildôneas. Diversidade

filogenética (PD), distância média do táxon mais próximo (MNTD), distância filogenética

média (MPD) e suas ses-transformações equivalentes (ses.PD, ses.MNTD e ses.MPD)

correspondentes aos 18 pontos de coleta, comparando áreas atingidas (ATI) e não atingidas

(NAT) pela lama de rejeitos. Não houve diferenças estatísticas (p>0,05).


