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A seca e o enriquecimento em nutrientes afetam mais a diversidade do que as
funcoes das comunidades decompositoras nos rios

Resumo

Os cenarios de alteracdes climaticas preveem um aumento da temperatura global e alteracdes
nos regimes de precipitacdo, que podem intensificar os periodos de seca e as concentracdes de
nutrientes nas aguas doces. Nos ribeiros, a decomposicdo da matéria organica € um processo

chave ao nivel do ecossistema onde os fungos aquaticos desempenham um papel fundamental.

Neste trabalho, avaliamos os efeitos combinados da exposicdo ao aumento das concentracdes
de nutrientes (azoto - N e fosforo - P) e de condicdes de seca na decomposicado de folhas e na
diversidade e atividade das comunidades fungicas associadas as folhas em decomposicao em
ribeiros. Folhas de amieiro (Alnus glutinosa (L.) Gaertn) foram colonizadas por imersdo 10 dias
num ribeiro de referéncia e depois expostas em microcosmos durante 21 dias a um gradiente de
nutrientes (5 niveis; de 0,1 mg L* N-NO; + 0,0065 mg L* P- PO,> até 10 mg L* N-NO; + 0,6452
mg L* P-PO;#) e dois regimes hidroldgicos (permanente ou intermitente: 14 dias de seca

seguidos de 7 dias de re-humedecimento).

A decomposicao da folhada nao foi afetada pela exposicao a nutrientes ou pela seca. A biomassa
e a reproducao dos fungos foram estimuladas com niveis mais elevados de nutrientes, mas nao
foram afetadas pela seca. Os nutrientes tiveram um efeito positivo na riqgueza em espécies de
fungos aquaticos, no indice de diversidade de Shannon e na equitabilidade de Pielou, enquanto a
seca teve um efeito negativo nestas métricas de diversidade. Além disso, a exposicdo ao
aumento da concentracao de nutrientes e a seca levou a mudancas na estrutura das
comunidades de fungos. Articulospora tetracladia, Anguillospora filiformis e Flagellospora curvula
foram as espécies dominantes, e A. fetracladia e A. filiformis foram favorecidas quando expostas

a seca, enquanto F. curvula teve uma tendéncia oposta.

No geral, a exposicdo ao aumento das concentracdes de nutrientes e as condicoes de seca nos
ribeiros parece ter impactos mais fortes na diversidade dos fungos e na estrutura da comunidade

do que na atividade dos fungos e no funcionamento do ecossistema.

Palavras-chave: fungos aquaticos, decomposicao de folhada, mudancas climaticas, rios

intermitentes, multiplos agentes de stress



Drying and nutrient enrichment affect more the diversity than the functions of
decomposer communities in rivers

Abstrat

Climate change scenarios predict an increase in global temperature and changes in precipitation
regimes, which could intensify dry periods and nutrient concentrations in fresh waters. In
streams, the decomposition of organic matter is a key process at the ecosystem level where

aquatic fungi play a fundamental role.

In this work, we evaluated the combined effects of exposure to increased nutrient concentrations
(nitrogen - N and phosphorus - P) and drying conditions on leaf decomposition and on the
diversity and activity of fungal communities associated with decomposing leaves in streams.
Alder leaves (Alnus glutinosa (L.) Gaertn) were colonized by immersion for 10 days in a reference
stream and then exposed in microcosms for 21 days to a nutrient gradient (5 levels; 0,1 mg L*
N-NO; + 0,0065 mg L* P- PO até 10 mg L* N-NO; + 0,6452 mg L* P-PO.2) and two hydrological

regimes (permanent or intermittent: 14 days of drying followed by 7 days of re-wetting).

Litter decomposition was not affected by nutrient exposure or drying. Fungal biomass and
reproduction were stimulated by higher nutrient levels but were not affected by drying. Nutrients
had a positive effect on fungal taxa richness, Shannon diversity index, and Pielou evenness,
whereas drying had a negative effect on these diversity metrics. Furthermore, exposure to
increased nutrient concentrations and drying led to changes in the structure of fungal
communities. Articulospora tetracladia, Anguillospora filiformis and Flagellospora curvula were
the dominant species, and A. fetracladia and A. filiformis were favored when exposed to drying,

while F. curvula had an opposite trend.

Overall, exposure to increased nutrient concentrations and drying conditions in streams appears
to have stronger impacts on fungal diversity and community structure than on fungal activity and

ecosystem functioning.

Keywords: aquatic fungi, leaf decomposition, climate change, intermittent rivers, multiple

stressors
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1. Introducao

1.1. Alteracoes globais e a biodiversidade

Desde meados do século 20 que a populacdo humana tem crescido de forma exponencial, e
esse crescimento levou a alteracées nas condicdes ambientais (WWF, 2016). Face a essa
mudanca, Paul Crutzen (2002), vencedor de Prémio Nobel, e outros investigadores propuseram
que fosse feita a transacdo do Holoceno para uma nova época geologica, denominando-a de
“Antropoceno” (Waters et al., 2016), na qual as atividades humanas comecaram a ter um
impacto global significativo no clima da Terra e no funcionamento dos seus ecossistemas. Nos
ultimos anos, tem existido uma enorme preocupacao com a perda de biodiversidade, pois temos
enfrentado taxas de extincdo de espécies de magnitudes maiores do que aquelas que tém
ocorrido nos Ultimos milhdes de anos (Argyroudi et al., 2009; Loreau, 2010; Thomas et al.,
2004; WWF, 2016, 2018). Entre a comunidade cientifica, ha a preocupacdo, de o Antropoceno
poder ser marcado pela sexta extincado em massa do planeta devido a magnitude do impacto
que a populacdo humana esta a causar, e por essas mudancgas estarem a acontecer com a

duracdo de uma unica vida humana (WWF, 2016).

Alguns dos sistemas mais alterados da Terra incluem os sistemas de agua doce, que
apresentam as taxas mais altas de perda de espécies (Abelho & Graca, 2006; Covich et al.,
2004; Dudgeon, 2019; Reid et al., 2019) e estdo entre os ecossistemas mais ameacados
(Abelho & Graca, 2006; Dudgeon, 2019; Dudgeon et al., 2006; Reid et al., 2019; Vorosmarty et
al., 2010), pois estdo sujeitos a uma grande variabilidade espacial e temporal de condicdes
ambientais, como a temperatura, a precipitacao e a disponibilidade em nutrientes (Bellemare et
al., 2002; Chapin et al., 2000; Tilman et al., 1997). Ao contrario dos ecossistemas terrestes, os
ecossistemas aquaticos possuem menos limitacdes na dispersao de propagulos e nas trocas de
matéria intra- e/ou interespecifica, 0 que leva a que 0s processos biologicos sejam mais rapidos
nestes ecossistemas (Giller et al., 2004). Assim, tem sido salientada a importancia de investigar
se 0s ecossistemas de agua doce com menos espécies serao capazes de manter os processos

ecoldgicos (Giller et al., 2004; Pascoal & Cassio, 2008).

Em 2019, Dudgeon (2019) descreveu como principais ameacas aos ecossistemas de agua
doce: a reducado de caudal, a poluicao, as alteracbes no uso do solo, as espécies invasoras, a

sobre-exploracao dos recursos e as alteracdes climaticas. Todos o0s rios e ribeiros estao sujeitos



a variabilidade natural espacial e temporal, que pode afetar a distribuicdo e a atividade dos
organismos presentes nesses ecossistemas, mas podem também estar sujeitos a varios agentes
de stress (Bruder et al., 2011; Lake, 2003; Ledger et al., 2013). Datry et al. (2017) adotaram o
termo “rios intermitentes e ribeiros efémeros” (IRES - Intermittent Rivers and Ephemeral
Streams) como referéncia de todos cursos de agua que cessam o fluxo e/ou secam
completamente em algum ponto ao longo de seu curso. A modificacdo do caudal do rio pode ser
originada de forma natural, devido as alteracdes na precipitacdo, ou de forma artificial, como por

exemplo, a construcdo de barreiras fisicas.

A poluicdo dos ecossistemas de agua doce pode ter varias origens, pode ser derivada a fontes
pontuais ou difusas (Burns et al., 2018; Lebreton et al., 2017). As fontes pontuais podem ser,
por exemplo, descargas industriais e, também € incluida, a descarga de aguas de arrefecimento
de centrais elétricas (poluicdo térmica) (Burns et al., 2018; Lebreton et al., 2017). Existe um
leque de fontes difusas que afetam estes ecossistemas, das quais podemos realcar os
escoamentos de terrenos agricolas, que poderao conter compostos organicos e/ou inorganicos e
agroquimicos, € as descargas de aguas residuais provenientes das areas urbanas (Burns et al.,
2018; Lebreton et al., 2017). As consequéncias da poluicdo nos ecossistemas de agua doce
podem ter uma vasta extensao, como o caso da eutrofizacao, que pode ser observada por uma
tonalidade esverdeada da agua, devido ao crescimento exacerbado de algas, ou podem ser
locais, em que uma determinada mistura de poluentes e/ou contaminantes afetam
exclusivamente um unico local. Estes efeitos da poluicdo nos ecossistemas de agua doce vao
aumentar num futuro proximo, devido ao aumento das descargas de aguas residuais,
consequéncia do aumento da urbanizacdo (Wen et al., 2017), e da intensificacao da agricultura
e da pecuaria para colmatar a crescente necessidade de alimento (Galloway & Cowling, 2002;

Wen et al., 2017).

As mudancas no uso do solo resultam na fragmentacao dos habitats de agua doce (Mishra et al.,
2021; Sage, 2020). Um dos grandes impactos dessas mudancas é a remocao parcial ou mesmo
total da vegetacédo ribeirinha ja existente (Dudgeon, 2019; Sage, 2020). A substituicdo de
vegetacao natural por plantas diferentes e com necessidades de agua, também diferentes,
promove um aumento do escoamento superficial e subterréneo, e a alteracdo da qualidade e
quantidade de matéria organica que entra no curso de agua (Dudgeon, 2019). Uma outra forma

de alteracéo do solo é a conversao do solo ribeirinho em um solo agricola em que ocorre 0



aumento do escoamento de agroquimicos e de nutrientes organicos e/ou inorganicos para o

curso de agua existente nas proximidades (Foote et al., 2015; Sage, 2020).

As alteracdes climaticas representam também uma ameaca profunda a biodiversidade dos
ecossistemas de agua doce. Os impactos mais severos das alteracdes climaticas nestes
ecossistemas surgem do aumento das temperaturas e das mudancas na frequéncia de
precipitacdo, causando mudancas nos padrdes de fluxo (Milly et al., 2008). Ou seja, tudo isso
pode levar a um aumento da frequéncia de eventos extremos (Milly et al., 2008), como por
exemplo, maior nimero de eventos de seca ou de inundacdes derivados das alteracdes no fluxo.
Esses impactos sao relativamente importantes nos ecossistemas de agua doce porque os ciclos
de vida de praticamente todas as espécies destes sistemas estdao muitas vezes ligados a
hidrologia. Em Portugal, prevé-se um aumento na frequéncia e/ou intensidade dos eventos de
seca no futuro (IPCC, 2023). Os impactos das alteracdes climaticas globais nos ecossistemas de
agua doce ja sao bastante claros: 23 de 31 processos ecoldgicos analisados, como por exemplo
a biomassa e producao primaria e a qualidade e quantidade de habitat, em sistemas de agua
doce mostraram evidéncias de terem sido alterados (Scheffers et al., 2016). Estas ameacas aos
ecossistemas de agua doce estédo relacionadas entre si. Por exemplo, uma maior captacao de
agua pelos seres humanos e as alteracdes climaticas reduzirdo a capacidade dos rios de diluir

os poluentes (Wen et al., 2017).

1.2. Decomposicao da matéria organica em ecossistemas fluviais

De acordo com a teoria do rio continuo, os rios e ribeiros de baixa ordem rodeados de floresta
sao heterotroficos, pois a producao primaria é geralmente muito baixa devido a sombra
proveniente da floresta ribeirinha (Vannote et al., 1980). Portanto, a decomposicao de detritos
vegetais provenientes da vegetacao ribeirinha & um processo vital nos ecossistemas ribeirinhos
pois dai resulta uma importante fonte de carbono e energia para as teias alimentares destes
ecossistemas (Fisher & Likens, 1973; Marks, 2019; Minshall, 1967; Webster & Benfield, 1986).
A decomposicao de matéria organica em ecossistemas de agua doce, € um processo ecologico
que depende da folhada da vegetacao ribeirinha, do ambiente fisico-quimico e das comunidades
decompositoras nomeadamente as comunidades microbianas e de invertebrados detritivoros

(Gessner & Chauvet, 1994; Graca et al., 2001; Hieber & Gessner, 2002).



A decomposicdo da folhada é conduzida por uma combinacao de processos abidticos (lixiviacdo
de compostos soluveis, abrasdo fisica) e bidticos (decomposicdo microbiana e por
macroinvertebrados) (Gessner et al., 1999; Kaushik & Hynes, 1971; Marks, 2019). A lixiviacao
consiste na dissolucdo de compostos sollveis da folhada em agua, sendo que a maior perda de
massa foliar por este processo, normalmente, ocorre nas primeiras 48 horas apds a imersdo
(Gomes, 2015; Taylor & Barlocher, 1996) e pode representar um terco da matéria organica
dissolvida nos ribeiros (Meyer et al.,, 1998). As comunidades microbianas, constituidas
maioritariamente por fungos (em particular hifomicetos aquaticos) e bactérias, colonizam e
decompdem a matéria organica, como a folhada, submersa nos ecossistemas de agua doce e
medeiam o fluxo da energia e o ciclo do carbono (Gulis & Suberkropp, 2003a). Os fungos
aquaticos sao considerados 0s principais intervenientes da decomposicao pelas comunidades
microbianas, uma vez que apresentam uma biomassa bastante superior a das bactérias (Findlay
& Arsuffi, 1989; Gulis et al., 2019a; Hieber & Gessner, 2002). Estudos de campo (Baldy &
Gessner, 1997; Baldy et al., 1995) e experiéncias de microcosmos no laboratorio (Gulis &
Suberkropp, 2003a, 2003b) observaram que os fungos aquaticos contribuem com cerca 88-99%
da biomassa microbiana total durante a fase inicial da decomposicdo da folhada em rios e
ribeiros (Baldy et al., 2007; Duarte et al., 2010; Findlay, 2010; Gulis et al., 2019a; Hieber &
Gessner, 2002; Pascoal & Cassio, 2004; Pascoal et al., 2005; Suberkropp et al., 2010; Tant et
al., 2013). Os fungos facilitam a penetracdo das bactérias no tecido foliar, pelo que as bactérias
s6 tendem a aumentar a sua importancia apds o material foliar estar parcialmente decomposto,
portanto numa fase mais avancada do processo de decomposicao (Baldy et al., 1995; Weyers &

Suberkropp, 1996).

Os hifomicetos aquaticos afetam de forma positiva varios niveis tréficos existentes nos sistemas
de agua doce (Suberkropp, 1998). Os hifomicetos aquaticos libertam uma vasta gama de
enzimas hidroliticas (por exemplo, celulases, hemicelulases, pectinases) que sdo capazes de
degradar os polissacarideos da parede celular das plantas (Chamier & Dixon, 1982a, 1982b;
Suberkropp & Klug, 1980). Através da sua atividade enzimatica, os hifomicetos aquaticos vao
macerando a folhada libertando grandes quantidades de carbono organico (Meyer et al., 1998)
de matéria organica particulada fina que é consumida pelos invertebrados coletores (Chamier &
Dixon, 1982a, 1982b; Suberkropp, 1998; Suberkropp & Klug, 1980) e, também, sao libertados
nutrientes inorganicos (Gessner et al., 1999; Suberkropp & Klug, 1980). Parte do carbono

organico da folhada é convertido em biomassa microbiana que vai crescendo sobre as folhas



(Barlocher & Kendrick, 1981; Gessner et al., 1999; Suberkropp, 1992), o que torna a folha uma
fonte de alimento mais macia, mais nutritiva e mais palatavel para os invertebrados trituradores
(Barlocher, 1985; Barlocher & Kendrick, 1981; Gessner et al., 1999; Kaushik & Hynes, 1971;
Suberkropp, 1992). Os nutrientes inorganicos resultantes da sua atividade e libertados durante a
decomposicdo de folhada (Gessner et al., 1999; Suberkropp & Klug, 1980), também sao usados

pelos organismos autotréficos para producao de matéria organica (Suberkropp, 1998).

Os invertebrados trituradores também fazem parte dos organismos-chave no processo de
decomposicdo da folhada nos ribeiros, sendo por vezes responsaveis por uma grande proporcao
da decomposicdo total da folhada submersa, podendo contribuir com 50-60% para a perda de
massa total da folhada (Hieber & Gessner, 2002). Os invertebrados trituradores consomem
diretamente as folhas produzindo, assim, elevadas quantidades de particulas finas de matéria
organica finas como resultado da maceracdo da matéria vegetal e da sua defecacdo (Cummins
& Klug, 1979; Graca, 2001). Esse tipo de particulas acaba por ser usada como fonte de
alimento de outros invertebrados (Cummins & Klug, 1979), como ja visto na decomposicao feita

pelas comunidades microbianas.

A fragmentacao fisica &, também, uma componente importante na decomposicao da folhada,
mas, por vezes, pode ser dificil separar os efeitos da fragmentacéo fisica da folhada dos da
fragmentacao mediada pelos invertebrados trituradores (Rader et al., 1994). A fragmentacao
fisica depende da resisténcia da folhada (devido a concentracdes elevadas dos polimeros
estaveis, como a lignina e a celulose), da velocidade da corrente e das interacoes fluxo-substrato
(Fonseca et al., 2013; Hoover et al., 2006). O fluxo afeta a fragmentacéao fisica da folha, de uma
forma idéntica a lixiviacao, ao “varrer” da superficie da folhada pequenas particulas, matéria
organica particulada fina, que sado transportadas pela corrente por estarem em suspensao
(Ferreira, Graca, et al., 2006; Heard et al., 1999). A velocidade da corrente também afeta este
tipo de fragmentacao fisica da folhada: quanto mais rapida for maior a turbuléncia, o que leva a
um aumento da abrasdo fisica e a um aumento da fragmentacdo da matéria organica em

particulas mais finas.



1.3. Decomposicao de folhada e enriquecimento em nutrientes

0O aumento rapido e exponencial da populacdo humana (WWF, 2016), que assistimos
atualmente, leva a que as atividades humanas se tornem o principal motor da mudanca
ambiental global (Rockstrom et al., 2009). Um dos impactos humanos mais difundido nos
ecossistemas terrestres e aquaticos é o aumento da disponibilidade de nutrientes (Rockstrom et
al., 2009), causado pelo aumento da agricultura e da urbanizacédo (Azevedo et al., 2015; Smith
et al., 1999). A intensificacdo da agricultura com a utilizacdo intensiva de fertilizantes para o
rapido crescimento e obtencdo de alimentos, de forma a colmatar as necessidades alimentares
da crescente populacdo humana (Galloway & Cowling, 2002; WWF, 2016, 2018), leva a que
ocorra um maior escoamento de agrogquimicos para os cursos de agua. Existe também evidéncia
de que a deposicao de azoto atmosférico, proveniente da combustdo de combustiveis fosseis,
contribui significativamente para o enriquecimento dos ecossistemas com nutrientes (Holland et

al., 2005; Liu et al., 2013; Meunier et al., 2016; Zhang et al., 2012).

Os ribeiros podem originalmente, ou por alteracdo humana, diferir em varias condicdes
ambientais ou na disponibilidade de alguns recursos, que influenciam a estrutura e atividade das
comunidades de microrganismos (Duarte et al., 2015; Duarte et al., 2009; Pascoal & Cassio,
2004; Pascoal et al., 2005; Piggott, Niyogi, et al., 2015; Widder et al., 2014). Contudo, a
eutrofizacao causada por disturbios antropogénicos pode alterar a abundancia relativa de
espécies, afetando a estrutura da comunidade e/ou o funcionamento do ecossistema (Maltby,
1992; Webster & Benfield, 1986). Essas alteracdes podem ocorrer diretamente, pelo aumento
das concentracdes de nutrientes (como azoto e fosforo) inorgénicos, ou indiretamente, pela

deplecao de oxigénio dissolvido (Gulis & Suberkropp, 2003c; Pascoal & Cassio, 2004).

As comunidades microbianas sao os principais impulsionadores dos ciclos biogeoquimicos dos
rios e ribeiros de baixa ordem, desempenhando, assim, um papel crucial nos processos do
ecossistema, como a decomposicao da matéria organica e a reciclagem de nutrientes (Bruder et
al., 2016; Kuehn, 2016; Manning et al., 2018). O aumento da disponibilidade em nutrientes
(azoto e/ou fosforo) nos ribeiros tem vindo ser considerado um importante regulador da
decomposicao de folhada, pois resulta no aumento das taxas de decomposicéo (Elwood et al.,
1981; Gulis & Suberkropp, 2003a; Meyer & Johnson, 1983; Pascoal et al., 2003) conduzidas

pelas comunidades microbianas, que acabam por ser estimuladas por esse aumento nutricional



(Benfield et al., 2001; Gulis & Suberkropp, 2003a; Meyer & Johnson, 1983; Pascoal et al.,
2001).A esporulacdo e a biomassa produzida pelos fungos associados as folhas em
decomposicdo foram estimuladas pelo aumento da concentracdo de nutrientes, tanto em rios
como em microcosmos (Sridhar & Barlocher, 2000; Suberkropp, 1998). No entanto, alguns
estudos nao observaram quaisquer efeitos do enriquecimento em nutrientes no processo de
decomposicdo da folhada (Abelho & Graca, 2006; Baldy et al., 2007; Chadwick & Huryn, 2003),
ou observaram efeitos negativos quando as concentracdes dos mesmos sdo muito elevadas
(Pascoal & Cassio, 2004; Pereira et al.,, 2016; Woodward et al., 2012). A atividade
decompositora pode, no entanto, ser ainda elevada em condicdes eutroficas (Arroita et al.,
2019). O aumento dos nutrientes pode aliviar a limitacdo por recursos, quando a concentracao
de nutrientes é baixa, mas pode exercer efeito inibidor da atividade decompositora quando a

concentracao de nutrientes € muito elevada.

Num estudo de sintese foram encontradas respostas das taxas de decomposicdo ao
enriquecimento de nutrientes nos ribeiros, sendo estas estimuladas em cerca de 50% (Ferreira,
Castagneyrol, et al., 2015). Numa meta-andlise centrada nas taxas de decomposicdo causadas
pelas comunidades microbianas, a eutrofizacdo nao afetou a taxa de decomposicao microbiana,
a producao maxima de esporos e de biomassa de fungos de uma forma clara, dado que tanto
efeitos positivos como negativos tém sido reportados na literatura (Lecerf & Chauvet, 2008). No
entanto, a riqueza de espécies de fungos esta consistentemente reduzida em rios eutrofizados

(Lecerf & Chauvet, 2008).

Os invertebrados decompositores, em geral, diminuem a sua diversidade, mas aumentam a sua
abundancia em resposta ao enriquecimento de nutrientes (Beaumelle et al., 2020). Enquanto as
comunidades microbianas decompositoras apresentam magnitudes mais baixas de efeitos do
enriquecimento de nutrientes na sua diversidade e abundancia, comparativamente aos
invertebrados (Beaumelle et al., 2020). Assim sendo, o enriquecimento de nutrientes provoca
uma variedade de efeitos na decomposicao, que variam de efeitos positivos a efeitos negativos,
que dependem do grupo taxondmico que estamos a analisar e da intensidade desse

enriquecimento (Beaumelle et al., 2020).



1.4. Decomposicao de folhada e seca

Os regimes hidroldgicos dos ribeiros e rios estdo a mudar em todo o mundo, principalmente nas
regides temperadas em que é previsto a intensificacdo das secas devido as alteracdes climaticas
(por exemplo, o aumento da temperatura do ar, a reducdo da precipitacdo) (Beniston et al.,
2007) e pelo aumento rapido da procura de agua doce para 0os mais diversos usos humanos
(por exemplo, irrigacdo, agua potavel) (Andersen et al., 2006; Meyer et al., 1999). Tendo em
conta todos cenarios de alteracbes climaticas para a Europa do Instituto Meteorologico e
Hidroldgico da Suécia (SMHI) com projecoes até 2080, prevé-se um aumento acentuado de
mudancas de um regime hidroldgico perene para regime hidroldgico intermitente em muitos
cursos de agua das bacias hidrograficas na regido do Mediterraneo (RCP 8.5) (Acufa et al.,

2014).

O crescimento e desenvolvimento das comunidades microbianas nos ecossistemas de agua
doce sao bastante sensiveis a mudancas das condicdes ambientais. Embora as condicdes fisico-
quimicas também variem sazonalmente nos IRES, nestes as flutuacées sdo mais extremas e
imprevisiveis comparativamente aos sistemas perenes (Gasith & Resh, 1999; von Schiller et al.,
2017). No entanto, as variacdes hidrolégicas tanto podem proporcionar condicdes benéficas
para o crescimento e desenvolvimento comunidades microbianas decompositoras, como podem
levar a condicOes fisico-quimicas extremas em que se torna impossivel desenvolver ou até

mesmo sobreviver.

Nos ribeiros, a seca resulta numa diminuicao do caudal, reduzindo assim a disponibilidade e as
conexdes longitudinais de habitat (Larned et al., 2010). Este processo de contracao do caudal
depende dos regimes hidrologicos (Humphries & Baldwin, 2003) das bacias hidrolégicas a que
estes ribeiros pertencem. Com a perda gradual de agua superficial vao se formando pocas.
Nessas pocas ocorrem a diminuicdo de oxigénio dissolvido e 0 aumento da temperatura e da
condutividade, que afetam coletivamente as caracteristicas da matéria organica dissolvida e
levam a mudancas na estrutura e funcdo das comunidades microbianas. No entanto, a
diminuicao do oxigénio dissolvido e do pH podem ser resultado da respiracao estimulada pelas
altas temperaturas em pocas com grande acumulacdo de matéria organica particulada. O re-
humedecimento e a retomada do fluxo de agua levam a mudancas drasticas nas condicoes

ambientais, as quais podem afetar as comunidades microbianas de forma negativa (por



exemplo, aumento da abrasdo fisica) ou de forma positiva (por exemplo, aumento da matéria

organica dissolvida disponivel).

Nos IRES, as comunidades fungicas estdo potencialmente expostas a variacdes sazonais
extremas, principalmente associadas a fase de seca do rio. As comunidades fungicas associadas
a folhada sdo fortemente afetadas pela dessecacdo, durante a fase de seca (Bruder et al., 2011).
Antes das comunidades fungicas associadas a folhada serem expostas a fase de seca total,
estas sao frequentemente expostas a um aumento da temperatura nas pocas, que véo ficando
cada vez menores, o que por um lado pode estimular o desenvolvimento dos fungos e por outro
favorecer as espécies fungicas mais adaptadas as essas condicdes (Canhoto et al., 2016). No
entanto, durante a fase de seca, ocorre uma desaceleracdo das atividades das comunidades
microbianas (como a producdo de biomassa fungica, a taxa de esporulacdo e a respiracdo
microbiana) e a inibicdo da decomposicao da folhada por essas comunidades (Mora-Gémez et
al., 2015; Schlief & Mutz, 2007). Nas pocas, a atividade microbiana € inibida pelo baixo teor de
oxigénio e pela acumulacdo de compostos fenolicos da lixiviacao da folhada (Medeiros et al.,
2009; Schlief & Mutz, 2007). Mora-Gomez et al. (2016) observaram que as condicdes de seca
num IRES durante o verdo inibiram as atividades enzimaticas e modificaram a estrutura da
comunidade fungica, sugerindo uma ligacao entre a estrutura e a funcao destes decompositores
fungicos. No entanto, a maioria das espécies de hifomicetos aquaticos exibem uma ampla gama
de capacidades enzimaticas e, portanto, ha redundancia entre espécies em comunidades
fungicas associadas a folhada. Numa experiéncia de microcosmo, Gongalves et al. (2016)
constataram que uma maior riqueza fungica estava relacionada com uma decomposicao de

folhada mais elevada, e essa relacao foi mantida apds a fase de seca.

Com o re-humedecimento, as funcdes das comunidades microbianas sao rapidamente
retomadas. Com o aumento da disponibilidade de matéria organica dissolvida na agua,
proporcionada pelo re-humedecimento, as atividades enzimaticas recuperam rapidamente
(Pohlon et al., 2013; Zoppini & Marxsen, 2010) e o ocorre o potenciamento do uso de

polissacarideos (Romani et al., 2006; Ylla et al., 2010).

Contudo os fungos podem ter desenvolvido estratégias para proteger os seus micélios e
propagulos da dessecacdo completa, por exemplo, criacdo de refugios humidos. Os locais mais
importantes que oferecem refugio as comunidades microbianas sdo a zona hiporreica e 0s

aglomerados de folhada (Febria et al., 2012; Ylla et al., 2010), pois ambos os locais retém agua.



A zona hiporreica ¢ um reflgio para os esporos dos hifomicetos aquaticos quando ocorre o
cessamento de agua superficial, no entanto, as condicdes nado sdo as ideais para o
desenvolvimento dos fungos, pelo que nesses locais a diversidade e biomassa de fungos tende a
ser mais baixa comparativamente com os refligios bentonicos provavelmente devido ao facto do
oxigénio ser um fator limitante (Barlocher et al., 2006; Cornut et al., 2010; Sudheep & Sridhar,
2012). Este tipo de refugio acaba por criar diferencas nas comunidades fungicas, uma vez que
espécies com esporos filiformes sdo capazes de se dispersar em aguas intersticiais (por
exemplo, A. filiformis), enquanto as espécies com esporos compactos (por exemplo, C.
longibrachiata) ou ramificados ou tetrarradiados (por exemplo, 7. elegans) ndo o conseguem
fazer (Cornut et al., 2014). A baixa diversidade e biomassa de fungos nesses refligios coincidem
com a diminuicao das taxas de decomposicao da folhada nesses locais, como consequéncia da
diminuicao das concentracoes de oxigenio dissolvido, embora alguns hifomicetos aquaticos

apresentem adaptacdes a esse tipo de stress (Field & Webster, 1983; Medeiros et al., 2009).

Os aglomerados de folhas também servem como refugio para as comunidades microbianas,
especialmente para os fungos aquaticos. Os micélios incorporados na matriz foliar do interior
desses aglomerados expostos ao ar durante o leito seco do rio, podem sobreviver durante mais
tempo devido a capacidade desses aglomerados de folhas reterem agua. Maamri et al. (2001;
1998) relataram que fungos aquaticos associados a folhas em IRES mediterranicos podem
sobreviver a ciclos de secagem e re-humedecimento, com fases de secagem durando varios
meses. Além disso, as peliculas de agua nas superficies das folhas podem transportar esporos,

contribuindo para a disseminacao de fungos pelas mesmas (Chauvet et al., 2016).

A comparacao da constituicdo das comunidades fungicas existentes nos IRES com as
comunidades dos rios perenes raramente foi feita, embora seja esperado que as comunidades
dos IRES tenham desenvolvido caracteristicas de adaptacdo a essas condicdes ambientais.
Maamri et a/. (2001) encontraram uma maior riqueza em espécies de fungos (com base na
analise da morfologia dos esporos produzidos) num ribeiro perene do que num IRES, em
Marrocos. No entanto, houve espécies de fungos que dominaram a esporulacao de forma
semelhante em ambos os sistemas. Por outro lado, Foulquier ef a/ (2015) nao encontraram
diferencas na composicao da comunidade fungica e na resposta a frequéncia de emersao entre
uma seccao intermitente e uma seccao perene num rio francés, utilizando técnicas moleculares.

No caso desse estudo, o seu resultado pode ter sido afetado pelo facto da sua avaliacdo ser em
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dois trechos préximos no mesmo IRES, em que pode ter havido conectividade durante uma fase

chuvosa.

Em ribeiros de zonas temperadas, as comunidades biologicas existentes ndo estao
evolutivamente adaptadas a seca, o que pode levar a que a integridade ecoldgica destes ribeiros
fique ameacada (Dieter et al., 2013; Schlief & Mutz, 2011). A complexa dinamica hidroldgica,
tipica de ribeiros intermitentes, estrutura as comunidades bioldgicas e os processos dos
ecossistemas ribeirinhos (Abril et al., 2016; Datry et al., 2011; Ylla et al., 2010). Contudo, ainda
pouco se sabe sobre as respostas bioldgicas que ocorrem quando um ribeiro permanente se

torna intermitente devido ao aumento da escassez de agua.

1.5. Multiplos agentes de stress e decomposicao de folhada: enriquecimento

em nutrientes e seca

Os ecossistemas de agua doce estdo expostos a varios tipos de pressdes antropogénicas (Birk et
al., 2020; Reid et al., 2019) e a mudancas nos agentes de stress naturais (Canedo-Arguelles et
al., 2014; Doll & Mueller Schmied, 2012). Um dos maiores desafios no estudo dos efeitos de um
agente de stress é que o termo stress € um meta-conceito bastante dificil de definir de uma
forma genérica porque um conjunto de condicdes que é prejudicial para uma espécie pode ser
benéfico para uma outra (Loreau, 2010). Assim sendo, as mudancas climaticas podem afetar de
forma direta um ecossistema, uma vez que o fator de stress inevitavelmente leva a uma
correlacdo entre as competéncias funcionais e as competéncias competitivas, fazendo com que
espécies mais tolerantes substituam espécies mais sensiveis a medida que a intensidade do
stress aumenta (Baert et al., 2016). Um ecossistema entrara em colapso quando um fator de

stress é suficientemente alto para inibir o crescimento de todas as espécies (Baert et al., 2018).

Os efeitos de multiplos agentes de stress podem variar desde a dominancia individual do agente
de stress até a situacdes mais complexas em que dois ou mais agentes de stress tém de ser
considerados simultaneamente (Cote et al., 2016; Crain et al., 2008; Feld et al., 2016; Piggott,
Townsend, et al., 2015). Em casos em que o efeito combinado de dois ou mais agentes de
stress é igual a soma dos efeitos individuais, temos um efeito aditivo (ou nao interativo). Mas,

podem existir efeitos combinados de interacdo que podem ser de antagonismo, quando o efeito
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& menor do que o esperado a partir da analise dos efeitos individuais, ou de sinergismo, quando
o0 efeito combinado é superior ao esperado a partir dos efeitos individuais. Pelo que, analisar os
efeitos de cada agente de stress de forma individual pode nao ser realista (Kath et al., 2018). Na
Ultima década tem havido um aumento no interesse em se explorar os efeitos conjuntos de
alguns agentes de stress nos ecossistemas de agua doce (Cote et al., 2016; Noges et al., 2016).
Por exemplo, Birk et al. (2020) sugerem, com base num estudo pan-europeu, que o excesso de
nutrientes exerce um efeito dominante nos lagos, anulando o efeito de um segundo agente de

stress.

Durante a fase de contracdo hidrolégica dos IRES, as fontes de nutrientes e de matéria organica
ganham bastante relevancia em relacdo as fontes terrestres, sendo que esta fase hidrologica
exerce uma elevada influéncia na dinamica de nutrientes e de matéria organica (Bernal et al.,
2013). Durante a fase de contracao hidrologica, ocorrem alteracdes nas concentracdes de
nutrientes das aguas superficiais (von Schiller et al., 2017). As concentracdes de alguns
nutrientes presentes nas aguas superficiais, que resultam da fase de contracdo hidrologica,
podem diminuir ou aumentar, enquanto outros nutrientes podem nao apresentar alteracdes
significativas (von Schiller et al., 2017). No caso do azoto pode haver a diminuicdo concentracao
de nitratos derivada do aumento da desnitrificacdo, enquanto as outras formas, como por
exemplo, a amdnia e 0 azoto organico dissolvido, tendem a permanecer estaveis (Dahm et al.,
1998; Stanley & Boulton, 1995; von Schiller et al., 2011). No entanto, para o fosforo temos
resultados muito contraditorios dado que em alguns estudos foi observada a diminuicdo da
concentracao de fosforo dissolvido ao longo do tempo (Finn et al., 2009), enquanto noutros

foram observados aumentos (von Schiller et al., 2011) durante a fase de contracao hidrologica.

Como consequéncia de uma contracao hidrologica severa, ocorre uma fase hidrolégica
denominada de “fragmentacao” que consiste no aparecimento de pocas de agua derivadas da
descontinuidade hidrologica. Nessas pocas isoladas, acontece uma pandplia de eventos, entre
elas, a criacdo de ambientes anaerdbicos e tdxicos. Esses ambientes sdo o resultado da
acumulacdo de matéria organica, do aumento da respiracdo e dos seus subprodutos, do
aumento da evaporacdo da agua e a inexistente renovacdo de agua (que proporcionam a
acumulacdo/concentracdo dos nutrientes dissolvidos na agua e resultares das atividades dos
microrganismos que estdo presentes) (Acufia et al., 2005; Boulton & Lake, 1990; Lillebo et al.,

2007; von Schiller et al., 2011). Como 0s processos anaerobicos sdo dominantes ocorrem,

12



como resultado dos mesmos, mudancas substanciais nas concentracdes, bem como nas formas

dos nutrientes e da matéria organica dissolvida (von Schiller et al., 2017).

Existe ja um grande conjunto de estudos que nos mostra que o enriguecimento em nutrientes ou
a exposicado a situacdes de seca afeta o processo de decomposicdo de folhada nos ribeiros e as
comunidades de fungos aquaticos associadas (Goncalves et al., 2016; Gulis & Suberkropp,
2003a; Medeiros et al., 2009; Mora-Gémez et al., 2015; Pascoal et al., 2001; Suberkropp,
1998). De modo geral, o enriquecimento em nutrientes proporciona a estimulacdo das
atividades das comunidades microbianas (Gulis & Suberkropp, 2003a; Pascoal et al., 2001;
et al., 2009; Mora-Gémez et al., 2015). No entanto, ainda ndo é muito claro o efeito combinado

de ambos os agentes de stress nas comunidades microbianas.

Duarte et al. (2017) avaliaram os efeitos da emersdo na decomposicdo de folhas de choupo
preto e nas comunidades microbianas associadas, em dois ribeiros com caracteristicas distintas,
incluindo o nivel de nutrientes. A emersdo das folhas inibiu 0 desempenho das comunidades
microbianas e retardou a decomposicao das folhas, tendo sido encontrados esses efeitos
negativos em ambos os ribeiros (Duarte et al., 2017). A taxa de decomposicao das folhas e as
atividades das comunidades microbianas (por exemplo, a producdo de biomassa fungica) foram
mais reduzidas no ribeiro mais eutrdfico, ou seja, com maior concentracao de nutrientes (Duarte
et al.,, 2017). A resposta das comunidades fungicas a emersao foi diferentes em ambos os
ribeiros: a producao de biomassa fungica e a producao de enzimas extracelulares sofreram
maior inibicao no ribeiro mais oligotrofico, enquanto a producao de conidios foi mais sensivel a
esse agente de stress no ribeiro eutrofico (Duarte et al., 2017). Portanto, as comunidades
decompositoras apresentam diferentes respostas quando expostas a multiplos agentes de stress,
podendo prosperar sob um excesso de nutrientes mostrando-se mais tolerantes a emersao,
devido a potenciais compromissos entre as capacidades competitivas e a resisténcia a esse
agente de stress (Duarte et al., 2017). As elevadas concentracdes de nutrientes dissolvidos
permitiram que as comunidades microbianas respondessem mais rapidamente e fossem menos
sensiveis ao aumento da procura energética durante o stress proporcionado pela seca (Duarte et

al., 2017).

Em suma, sabe-se que até um certo nivel os nutrientes estimulam a atividade das comunidades

microbianas e que a seca geralmente as inibe. Contudo, a informacdo sobre como as
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comunidades microbianas reagem quando expostas a situacées de seca e de aumento dos
nutrientes em simultdneo ainda é bastante escassa, pelo que € necessario estudar os seus

potenciais impactos nas comunidades de fungos aquaticos e na sua atividade.

1.6. Objetivo do trabalho

Neste estudo, pretendemos avaliar a resposta das comunidades de fungos aquaticos & seca e a
um gradiente de nutrientes e as consequéncias para o funcionamento dos ecossistemas de agua
doce. Iremos utilizar a decomposicao de matéria organica em ribeiros como um sistema modelo
para este estudo, avaliando o impacto dos agentes de stress acima descritos (isoladamente ou
em conjunto) na taxa de decomposicao de folhada, na producao de biomassa de fungos, na taxa
de reproducao e na diversidade de fungos aquaticos. Para isso, utilizamos comunidades
microbianas naturais, obtidas através da imersdo de folhas de amieiro (Alnus glutinosa (L.)
Gaertn.) durante 10 dias num rio de referéncia. Estas comunidades foram subsequentemente
expostas, em laboratorio, a condicbes manipuladas de enriquecimento de nutrientes e de

emersao durante 21 dias.

Colocamos as hipdteses de que (i) a atividade e a diversidade da comunidade de fungos ira
aumentar com o aumento da concentracao dos nutrientes e ser reduzida quando exposta a um
periodo de seca; e (ii) os efeitos dos agentes de stress serdao equivalentes na atividade

(decomposicao, biomassa e reproducao) e na diversidade dos fungos aquaticos.

2. Métodos

2.1. Desenho experimental

Para testar o efeito da concentracdo de nutrientes e da seca nas comunidades microbianas
decompositoras da folhada, utilizamos comunidades naturais obtidas por imersao de folhada de
amieiro (Alnus glutinosa (L.) Gaertn.) durante 10 dias num rio de referéncia. Estas comunidades

foram subsequentemente expostas, em microcosmos, a tratamentos de nutrientes e de seca.
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2.2. Local de amostragem para a colonizacao microbiana

O local de amostragem situa-se no rio Agra (latitude: 41° 36' 10.95" N, longitude: 8° 2' 54.70"
W e elevacdo 646 m), um curso de agua situado perto da nascente do rio Ave. A vegetacao
ribeirinha que circunda o local de amostragem ¢ constituida por amieiro (Alnus glutinosa (L.)
Gaertn.), carvalho-alvarinho (Quercus robur L.), sobreiro (Quercus suber L.), castanheiro
(Castanea sativa Mill.), choupo-negro (Populus nigra L.), pinheiro-bravo (Pinus pinaster Aiton),
abeto-de-Douglas (Pseudotsuga menziesii (Mirb.) Franco) e por uma zona arbustiva de hera
(Hedera helix L.), silvas (Rubus sp.), samambaia (Struthiopteris castanea (Makino & Nemoto)
Nakai) e arbustos (urze-branca (Erica arborea L.)), sendo encontradas algumas espécies
exoticas, tais como, acéacia (Acacia dealbata Link) e eucalipto (Eucalyptus sp.). O substrato do rio

¢ constituido por areia, blocos e seixos.

A temperatura, a condutividade, o pH e a concentracao de oxigénio dissolvido na corrente foram
medidas /n sifu (Multi 3320 SET 1, WTW) a 7 e 17 de Dezembro de 2021. Amostras de agua
foram recolhidas e mantidas a 4 °C até chegarem ao laboratério, onde foram filtradas (Glass
Microfiber Filters, GF-C diametro 25 mm, Whatman) e congeladas a - 20 °C. As aguas recolhidas
foram usadas para a quantificacdo de nitratos (HACH kit, programa 351, método “reducéo de
cadmio”), nitritos (HACH kit, programa 371, método “USEPA de diazotizacdo”), amonia (HACH
kit, programa 385, método “salicilato”) e fosfato (HACH kit, programa 490, método “USEPA
acido ascorbico”), usando o HACH DR 1900 (HACH, Loveland, CO, USA). Os dados das analises

fisico-quimicas do rio indicaram um pH levemente acido (5,8), uma baixa condutividade (16,2 uS

cm?), uma alta concentracao de oxigénio dissolvido (10,7 mg L') e uma baixa concentracao de
nutrientes inorganicos (0,045 mg L' N - NO;; 0,007 mg L* N- NO,; < 0,01 mg L* N - NH;e <

0,01 mg L' P - PO,*) e uma baixa temperatura (10 °C).

Folhas de amieiro (Alnus glutinosa) secas ao ar, recolhidas em QOutubro de 2021 de arvores
individuais, foram imersas em agua desionizada por 1 h e cortadas em discos de 12 mm.
Conjuntos de 198 discos de folhas foram colocados em sacos de malha fina (16 x 20 cm, poro
de 0,5 mm, para prevenir a entrada de invertebrados; 1 saco = 3 réplicas), num total de 30
sacos. Os sacos com os discos de folhas foram imersos por 10 dias no local de estudo para

permitir a colonizacdo microbiana (Figura 1).
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Figura 1. Esquema da metodologia utilizada para a colonizacdo de discos de folhas de amieiro
por comunidades microbianas no rio Agra, e na preparacao dos microcosmos para avaliar os
efeitos concomitantes da concentracado de nutrientes e da emersdo na decomposicao de folhas
de amieiro e nas comunidades microbianas associadas.

2.3. Microcosmos

Cinco solucdes de nutrientes foram preparadas (N1: 0,1 mg L* N - NO; e 0,0065 mg L* P - PO;
N2: 0,25 mgL* N-NO;e 0,0161 mg L' P- PO, N3: 0,5 mgL* N-NO, e 0,0323 mg L' P- PO
; N4: 1 mg L' N-NO;e 0,0645 mgL*P-PO e N5: 10 mg L' N-NO; e 0,6452 mg L' P - PO
). As concentracdes mais baixas (N1 e N2) foram preparadas através da diluicdo de agua do
Fastio (0,403 mg L* N - NO; e 0,026 mg L* P - PO.; racio N:P = 15,5) em agua desionizada. As
outras trés concentracoes (N3 - Nb) foram preparadas através da adicao de solucdes padrao de
azoto (KNO;; 500 mg L* N - NO;) e fosforo (NaH,PO,.H,0; 30 mg L* P - PO;2) a agua do Fastio.

Todas as solucdes depois de preparadas foram autoclavadas a 121 °C durante 37 minutos.

Ao fim dos 10 dias de colonizacéo, os sacos foram recolhidos e transportados para o laboratorio.
No laboratorio, os discos de folhas foram lavados em agua desionizada para a remocdo de
areias, entre outros, com o uso de um pincel. Conjuntos de 66 discos foliares foram distribuidos
por baldes de Erlenmeyer de 150 ml com 75 ml de cada solucéo de nutrientes, num total de 30
microcosmos (Figura 1). Os microcosmos, 6 réplicas por tratamento, foram incubados num

agitador orbital (INFORS HT Orbiton) a 120 rpm e a uma temperatura de 14 °C.
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Os 2 dias iniciais da experiéncia serviram como aclimatacdo das comunidades microbianas as
condicoes laboratoriais. De seguida, foi induzida seca em metade dos microcosmos por 14 dias
(tratamento intermitente - 1). A outra metade dos microcosmos foi mantida com agua durante
toda a duracdo da experiéncia (tratamento permanente - P). Apos os 14 dias de seca, os
microcosmos foram re-imersos, por 7 dias (Figura 2). As solucdes dos microcosmos de todos os
tratamentos foram trocadas a cada 7 dias até ao final da experiéncia. Estas solucdes foram
usadas para avaliar a producdo de conidios por parte dos fungos aquaticos (Seccdo 2.5). As
solucdes recolhidas foram fixadas usando 250 ul formaldeido a 37% e 150 ul de Tween 80 a

10% (para garantir uma distribuicao uniforme dos conidios) e guardadas a 4 °C.
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Figura 2. Representacao esquematica do desenho experimental utilizado no estudo para avaliar
os efeitos concomitantes da concentracéo de nutrientes (N1: 0,1 mg L* N - NO; e 0,0065 mg Lt
P-PO# N2: 0,25 mg L* N-NOse 0,0161 mg L' P- PO N3: 0,5 mgL* N-NO; e 0,0323 mg L
1P-PO# N4: 1 mg L' N- NO;s e 0,0645 mg L' P- PO e N5: 10 mg L* N - NO; e 0,6452 mg L*
P - PO.?) e da emersao na decomposicao das folhas de amieiro e nas comunidades microbianas
associadas. Em laboratorio, os microcosmos foram aclimatados durante 2 dias. Apos este
periodo, um conjunto foi mantido com agua durante 21 dias (tratamento permanente - P) e outro
conjunto foi submetido a emersédo durante 14 dias (tratamento intermitente - 1), seguindo-se um
periodo de reimersao de 7 dias. Foram recolhidas amostras para avaliacdo de esporos de fungos
aquaticos e quantificacao de ergosterol.

No final da experiéncia, os discos foliares foram separados de acordo com os parametros a
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avaliar posteriormente (decomposicédo foliar - 60 discos e de biomassa fungica - 6 discos). Os
discos foliares foram embalados em folhas de aluminio e armazenados a -20 °C. Esses discos

foram, posteriormente, liofilizados e pesados (Balanca Sartorius - Quintix 224-1S, d = 0,0001 g).

2.4. Biomassa fingica

A biomassa fungica associada as folhas em decomposicao foi estimada através da concentracao
de ergosterol (Gessner, 2020). Foi adicionada uma base forte (KOH/metanol: 8 g L) a conjuntos
de 6 discos foliares de cada amostra. Por cada série de amostras, foi adicionado um conjunto de
6 discos foliares, que nao continham ergosterol, sendo enriquecidos com uma solucao stock de
ergosterol em KOH/metanol (concentracdo da solucdo: 200 mg L), como controlo da extracao.
Os conjuntos de discos foliares foram aquecidos a 80 °C durante 30 minutos, para que
ocorresse a saponificacdo dos lipidos, ou seja, para que ocorra uma hidrolise basica de lipidos
presentes nas folhas e consequentemente a sua extracdo. Apds esse tempo foram arrefecidos
com gelo, num local com pouca iluminacdo para evitar a degradacéo do ergosterol. O ergosterol
foi eluido do cartucho através da adicao de isopropanol. A solucao resultante foi recolhida em
frascos de vidro com rosca para cromatografia, previamente numerados e pesados. Para cada
série de amostras, foram analisadas cinco concentracdes-padrao de ergosterol, obtidas da
diluicdo da solucao stock de ergosterol em isopropanol (concentracao da solucao stock: 200 mg
L), para se obter uma curva padrdo. O ergosterol foi quantificado por cromatografia liquida de
alta eficiéncia (HPLC) a uma absorbancia de 282 nm, com um tempo de retencdo deste
composto de cerca de 7 minutos e um fluxo de 0,8 ml min*, usando uma coluna Acclaim™ 120

C18 3x150MM Thermo Scientific.

2.5. Taxa de reproducao e identificacao dos fungos aquaticos

As solucdes guardadas de cada microcosmos foram usadas para quantificar a producéo de
conidios e identificar as espécies presentes em cada microcosmo. Volumes apropriados de
suspensao de conidios foram filtrados utilizando um filtro de membrana (poro de 0,45 pm,
Millipore). Os conidios retidos nos filtros foram corados com azul de algodao 0,1% em acido
lactico, e examinados ao microscopio para identificar as espécies de fungos e quantificar os

conidios libertados. Como forma de padronizar o numero de conidios por amostra, foram
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contados 6 quadrados aleatdrios do filtro (54 mm2), e um minimo de 300 conidios por amostra.
A taxa de reproducdo foi expressa em numero de conidios produzidos por mg de folha seca por
dia. A contribuicdo de cada espécie de fungo para a producdo total de conidios foi expressa em

percentagem.

2.6. Perda de massa foliar

No final da experiéncia os discos foliares restantes em cada microcosmos foram congelados (-
20 °C) e posteriormente liofilizados até uma massa constante para ser determinada a massa de
folha remanescente. Os discos de folha foram pesados (Balanca Sartorius - Quintix 224-1S, d =
0,0001 g) e a perda de massa foliar calculada através da subtracdo do peso final ao peso inicial.

A perda de massa foliar foi expressa como a percentagem da massa foliar inicial.

2.7. Analise estatistica

De forma a visualizarmos de que forma a decomposicao da folhada, a biomassa produzida pelos
fungos associados a folhada, a taxa de esporos produzidos pelos fungos e a biodiversidade de
hifomicetos aquaticos responderam aos diferentes niveis de nutrientes e ao tipo de hidrologia, foi
criado um diagrama de caixas (funcéo “ggboxplot”, pacotes R “ggpubr” e “ggplot2”, versdes

0.6.0 e 3.4.2, respetivamente; (Kassambara, 2023; Wickham, 2016)).

A normalidade na distribuicao dos residuos (teste de Shapiro-Wilk; pacote R “stats”, versao
4.2.2; (R. C. Team, 2022)) e a homogeneidade de variancias (teste de Levene; pacote R “car”,
versao 3.1-2; (Fox & Weisberg, 2019)) foram testadas. Os dados da biomassa fungica nao
passaram no teste de normalidade (teste de Shapiro-Wilk, P > 0,05), pelo foi feita a
transformacdo desses dados através do inverso da sua raiz quadrada. Embora com a
transformacado os dados nao tenham passado no teste de normalidade (teste de Shapiro-Wilk, P
= 0,01448), segundo a funcdo “boxcox” do pacote R “MASS” (versao 7.3-60; (Venables &
Ripley, 2002)) esta foi a transformacdo que mais aproximou esses dados de uma distribuicao
normal. Os dados da taxa de esporulacao dos fungos ndo passou no teste de normalidade (teste

de Shapiro-Wilk, P > 0,05), pelo que se procedeu a sua transformacao logaritmica (funcdo “log”;
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package “base”, versdo 4.2.2; (Team, 2022)).

0 efeito, isolado ou conjunto, dos nutrientes e da seca na taxa de decomposicao da folhada, na
biomassa de fungos, na taxa de esporulacdo e na biodiversidade de hifomicetos aquaticos
(riqueza, indices de Shannon e de equabilidade de Pielou) foi avaliado por ANOVAs de duas vias,
seguidas pelo teste de Tukey (pacote R “stats”, versdo 4.2.2; (Team, 2022)), usamos a funcao
“cld_glht” do pacote R “multcomp” (versdo 1.4-25; (Hothorn et al., 2008)) para realcar as
diferencas obtidas pelo teste de Tukey. Estas andlises foram realizadas através do software de

analise estatistica RStudio (team, 2023) do software estatistico R (Team, 2022).

A biodiversidade de fungos aquaticos foi observada inicialmente através do grafico com as
contribuicbes percentuais de cada taxon de hifomicetos aquaticos para a producao total de
conidios obtido através do software de folha de calculo do Microsoft Excel do sistema operativo
Microsoft Office 365 do Microsoft Windows. Realizou-se uma analise de variancia multivariada
permutacdes (PERMANOVA) para avaliar o efeito da exposicdo a seca e nutrientes nas
comunidades de fungos aquaticos. Os dados foram previamente transformados usando a raiz
quadrada das taxas de esporulacdo das espécies de hifomicetos aquaticos e de seguida foi
construida uma matriz de dissimilaridade de Bray-Curtis. Foi feita ainda uma analise de
coordenadas principais (PCoA), a partir da mesma matriz de dissimilaridade, para explorar e
visualizar o nivel de similaridade entre os tratamentos. Estas analises foram feitas usando o

software de analise estatistica PRIMER 6 e PERMANOVA+ (Primer-E, UK).

3. Resultados

3.1. Decomposicao da folhada

A decomposicdo da folhada nao foi significativamente afetada pelo tipo de hidrologia, pelo
gradiente de concentracdo de nutrientes, nem pela interacdo destes dois fatores (two-way
ANOVA, P > 0,05; Tabela 1). De um modo geral, a perda de massa foliar variou entre os 39 e
53% no tratamento permanente, e entre os 32 e 48% no tratamento intermitente (Figura 3). A
perda de massa foliar foi, na maioria, maior no tratamento permanente quando comparado com
o tratamento intermitente, no entanto esta diferenca nao foi significativa (two-way ANOVA, P =

0,073; Tabela 1).

20



Hidrologia =N

551 a
§5ﬂ 1 a a 3
© . @
=)
@ 45 |
@
m
£ ‘ ‘ |
g |
d 40
© |
@
[

354

N1 N2 N3 N4 N5

Miveis de nutrientes

Figura 3. Perda de massa das folhas de amieiro expostas a um gradiente de nutrientes (N1:
0,1 mg L* N - NOs e 0,0065 mg L' P - PO, N2: 0,25 mg L* N - NO, e 0,0161 mg L* P - PO
N3:0,5mgL* N-NO, e 0,0323 mg L' P-PO&; N4: 1 mg L' N-NO; e 0,0645 mg L' P-PO. e
N5: 10 mg L* N - NO; e 0,6452 mg L P - PO;?) e a dois regimes hidrologicos (Permanente - P e
Intermitente - 1).
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Tabela 1. Two-way ANOVA's sobre o efeito da hidrologia e do gradiente de nutrientes na perda de massa foliar, na biomassa flngica, na taxa de esporulacao,
na riqueza e nos dois indices de biodiversidade (indice de Shannon e equabilidade de Pielou).

Parametro Efeito df SS MS F P
Hidrologia 1 71,4 71,37 3,582 0,073
Nutrientes 4 69,3 17,34 0,870 0,499
Perda de massa foliar
Nutrientes x Hidrologia 4 99,2 24 81 1,245 0,324
Residuais 20 398,5 19,92
Hidrologia 1 0,0000027 2,650e° 0,067 0,799
Nutrientes 4 0,0010507 2,627e* 6,615 0,002
Biomassa flungica
Nutrientes x Hidrologia 4 0,0000536 1,335es 0,336 0,850
Residuais 20 0,0007942 3,971e®
Hidrologia 1 0,174 0,1741 2,172 0,156
Nutrientes 4 6,147 1,5366 19,165 1,28es
Taxa de esporulacao
Nutrientes x Hidrologia 4 0,569 0,1422 1,773 0,174
Residuais 20 1,604 0,0802
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Tabela 1. Two-way ANOVA's sobre o efeito da hidrologia e do gradiente de nutrientes na perda de massa foliar, na biomassa flingica, na taxa de esporulacao,
na riqueza e nos dois indices de biodiversidade (indice de Shannon e equabilidade de Pielou). (continuacao)

Hidrologia 1 10,80 10,800 4,696 0,043

Nutrientes 4 50,53 12,633 5,493 0,004
Rigueza de espécies

Nutrientes x Hidrologia 4 12,53 3,133 1,362 0,282

Residuais 20 46,00 2,300

Hidrologia 1 0,3387 0,3387 16,070 689x10°
, Nutrientes 4 1,1782 0,2946 13,977 1,35e*
Indice de Shannon (H’)

Nutrientes x Hidrologia 4 0,2263 0,0566 2,685 0,061

Residuais 20 0,4215 0,0211

Hidrologia 1 0,02521 0,025213 8,355 0,009

Nutrientes 4 0,10815 0,027037 80960 258x10°
Equabilidade de Pielou (J')

Nutrientes x Hidrologia 4 0,04231 0,010577 3,505 0,025

Residuais 20 0,06035 0,003018

Graus de liberdade (df), soma dos quadrados (SS), média dos quadrados (MS), valor de F (F), probabilidade de aceitacdo da hipdtese nula (P).
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3.2. Biomassa dos fungos aquaticos

A biomassa dos fungos associada a folhada em decomposicao foi afetada significativamente pelo
gradiente de concentracdes de nutrientes (two-way ANOVA, P < 0,05; Tabela 1). Contudo, a
biomassa fungica nao foi afetada de forma significativa pelo tipo de hidrologia ou pela interacédo
entre o tipo de hidrologia e o gradiente de concentracdes de nutrientes (two-way ANOVA, P >
0,05; Tabela 1). De modo geral, houve uma resposta positiva da biomassa fungica ao aumento
da concentracdo de nutrientes, independentemente, do tipo de hidrologia (Figura 4). A biomassa
fungica variou entre 0s 95,18 e 174,91 ug ergosterol g folha seca no tratamento permanente, e
entre 0s 96,64 e 177,92 ug ergosterol g* folha seca no tratamento intermitente. A biomassa foi
menor para a concentracdo mais baixa de nutrientes (N1), tendo aumentado gradualmente com
0 aumento das concentracbes de nutrientes. Apenas entre as concentracées N1 e N5 a

biomassa fungica foi significativamente diferente (teste de Tukey, P < 0,05).
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Figura 4. Taxa de producdo de biomassa fungica na decomposicao em folhas de amieiro
expostas a um gradiente de nutrientes (N1: 0,1 mg L* N - NO, e 0,0065 mg L* P - PO, N2: 0,25
mg L* N - NO; e 0,0161 mg L* P - PO.2; N3: 0,5 mg L* N-NO; e 0,0323 mg L' P- POz, N4: 1
mg L* N - NO; e 0,0645 mg L P- PO e N5: 10 mg L* N - NOs e 0,6452 mg L* P-POz) e a
dois regimes hidrologicos (Permanente - P e Intermitente - 1).
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3.3. Taxa de reproducao dos fungos aquaticos

A taxa de esporulacdo dos fungos aquaticos foi afetada significativamente pelo gradiente de
concentracdes de nutrientes (two-way ANOVA, P < 0,05; Tabela 1), mas ndo pelo tipo de
hidrologia nem pela interacao entre o tipo de hidrologia e o gradiente de concentracbes de
nutrientes (two-way ANOVA, P > 0,05; Tabela 1). De modo geral, observou-se uma resposta
positiva da taxa de esporulacdo dos fungos aquaticos ao longo do gradiente de concentracéo de
nutrientes, independentemente, do tipo de hidrologia (Figura 5). A taxa de reproducdo variou
entre os 693,89 e 4076,13 esporos mg* folha seca d* no tratamento permanente, e entre os
353,56 e 3358,67 esporos mg! folha seca d* no tratamento intermitente. A taxa de esporulacao
foi menor para baixas concentracées de nutrientes (N1 - N2), tendo aumentado nas
concentracdes intermédias de nutrientes (N3 - N4) e foi significativamente mais alta na

concentracdo mais elevada de nutrientes (N5) (teste de Tukey, P < 0,05).
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Figura 5. Taxa de esporulacao na decomposicao em folhas de amieiro expostas a um gradiente
de nutrientes (N1: 0,1 mg L* N - NO; e 0,0065 mg L* P- PO, N2: 0,25 mg L* N- NO; e 0,0161
mg L* P - PO&; N3: 0,5 mg L' N- NOy; e 0,0323 mg L* P - PO N4: 1 mg L* N - NO; e 0,0645
mg L' P-POs e N5: 10 mg L* N - NO; e 0,6452 mg L* P - PO.*) e a dois regimes hidrolégicos
(Permanente - P e Intermitente - I).
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3.4. Diversidade dos fungos aquaticos

A riqueza em taxa de hifomicetos aquaticos foi significativamente afetada pelo gradiente de
concentracdes de nutrientes (two-way ANOVA, P < 0,01; Tabela 1) e pelo tipo de hidrologia (two-
way ANOVA, P < 0,05; Tabela 1), mas nao foi afetada pela interacdo de ambos os fatores (two-
way ANOVA, P > 0,05; Tabela 1). A riqueza foi menor para baixas concentracdes de nutrientes
(N1), tendo aumentado gradualmente com o aumento da concentracdo de nutrientes. Apenas
entre as concentracées N1 e N5 a riqueza foi significativamente diferente (teste de Tukey, P <
0,05). A riqueza em espécies variou entre 12 e 15, no tratamento permanente, e variou entre 10
e 15, no tratamento intermitente. Em meédia, a riqueza foi menor nos tratamentos intermitentes

do que nos permanentes (Figura 6).
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Figura 6. Riqueza de espécies (A), indice de Shannon (B) e Equabilidade de Pielou (C) das
comunidades de hifomicetos aquaticos associadas as folhas de amieiro expostas a um gradiente
de nutrientes (N1: 0,1 mg L* N - NO; e 0,0065 mg L* P- PO, N2: 0,25 mg L* N- NO; e 0,0161
mg L* P - PO N3: 0,5 mg L' N - NO;s e 0,0323 mg L* P - PO#; N4: 1 mg L* N - NO;s e 0,0645
mg L' P-PO# e N5: 10 mg L* N - NO; e 0,6452 mg L* P - PO.?) e a dois regimes hidrolégicos
(Permanente - P e Intermitente - I).
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Foi analisada também a resposta de dois indices de biodiversidade: o indice de Shannon (H’) e a
equabilidade de Pielou (J) (Figura 6). O indice de Shannon foi afetado significativamente pelo
gradiente de concentracdo de nutrientes e pelo tipo de hidrologia (two-way ANOVA, P < 0,05),
mas nao pela interacdo destes fatores (two-way ANOVA, P > 0,05; Tabela 1). O indice de
Shannon foi menor na concentracdo mais baixa (N1), tendo aumentado nas concentracdes
intermédias e mais elevada de nutrientes (N2 - N5) (teste de Tukey, P < 0,05). Por outro lado, a
equabilidade de Pielou foi afetada significativamente pelo gradiente de concentracdo de
nutrientes e pelo tipo de hidrologia (two-way ANOVA, P < 0,05), tal como no indice de
biodiversidade anterior, bem como pela interacdo desses fatores (two-way ANOVA, P < 0,05;
Tabela 1). A equabilidade de Pielou foi menor na concentracdo mais baixa (N1), tendo
aumentado nas concentracdes intermédias e na concentracdo mais elevada de nutrientes (N2 -
N5) (teste de Tukey, P < 0,05). De forma geral, os indices de biodiversidade foram maiores no
tratamento hidroloégico permanente quando comparado com o tratamento hidrolégico
intermitente. Porém, observamos que a equabilidade de Pielou, aumentou gradualmente com a
concentracao de nutrientes no tratamento hidroldgico permanente, mas mostrou uma tendéncia
em forma de sino no tratamento hidrolégico intermitente, diminuindo para a concentracdo Nb

(Figura 6).

Verificamos que ocorreu uma maior dominancia na esporulacao por parte de duas espécies de
fungos aquaticos em ambos os tratamentos hidrologicos, nomeadamente a Anguillospora
filiformis e a Articulospora tetracladia. No tratamento hidrologico permanente houve uma terceira
espécie de fungo dominante, a Flagellospora curvula (Figura 7). Observamos ainda que as
espécies Dimorphospora foliicola, Sigmoid 1, e Sigmoid 5 (tratamento permanente) e também as
espécies Flagellospora curvula e Varicosporium elodeae (tratamento permanente e intermitente)

ganharam relevancia ao longo do gradiente de nutrientes (Figura 7).
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Figura 7. Contribuicao percentual de cada taxon de hifomicetos aquaticos para a producéo total de conidios durante a decomposicao de folhas de amieiro
expostas a um gradiente de nutrientes (N1: 0,1 mg L* N - NOs e 0,0065 mg L* P- PO, N2: 0,25 mg L* N-NO, e 0,0161 mg L* P-PO# N3: 0,5 mg L' N -
NO; e 0,0323 mg L' P- PO, N4: 1 mg L* N- NO;s e 0,0645 mg L* P-PO;# e N5: 10 mg L* N - NO; e 0,6452 mg L P - PO.?) e a dois regimes hidrolédgicos
(Permanente - P e Intermitente - I).
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O enriquecimento dos microcosmos com nutrientes, o tipo de hidrologia e o efeito conjunto
destes agentes de stress afetaram de forma significativa a biodiversidade beta das comunidades
fungicas, avaliada pelo indice de Bray-Curtis (PERMANOVA, P < 0,05; Tabela 2). Observou-se
uma clara distribuicdo das comunidades fungicas pelos niveis de nutrientes (Fig. 8), sendo que a
comunidade fungica presente no nivel de nutrientes mais alto (N5) foi claramente diferentes das
outras comunidades fungicas. A hidrologia também foi importante para a estruturacdo das
comunidades. No entanto, apenas as comunidades de N1 apresentam uma separacdo clara

entre os tratamentos permanente e intermitente.

Tabela 2. PERMANOVA sobre o efeito da hidrologia e de um gradiente de nutrientes nas
comunidades de fungos aquaticos.

Efeito df SS MS Pseudo-F P(perm)
Nutrientes 4 7765,2 1941.3 10,093 0,001
Hidrologia 1 1103,5 1103,5 5,7368 0,001
Nutrientes x Hidrologia 4 1367,7 341,93 1,7776 0,014
Residuos 20 3847 192,35

Total 29 14083

Graus de liberdade (df), soma dos quadrados (SS), média dos quadrados (MS), valor de F (Pseudo-F),
probabilidade de aceitacao da hipotese nula (P(perm)).
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Figura 8. Ordenacdo PCoA das comunidades fungos aquaticos estruturada pelos niveis de
nutrientes e tipo de hidrologia. Niveis de nutrientes: N1: 0,1 mg L* N - NO; e 0,0065 mg L* P -
PO#; N2: 0,25 mg L' N- NOs e 0,0161 mg L* P- PO,z N3: 0,5 mg L' N-NO; e 0,0323 mg L* P
-PO2 N4: 1 mgL*N-NO,e 00,0645 mgL*P-POz2 e N5: 10 mg L* N- NOs e 0,6452 mg L' P -
PO, Tipos de hidrologia: permanente (P) e intermitente (l).

4, Discussao
4.1. Efeito da seca e do enriquecimento em nutrientes nas funcoes

ecolodgicas dos fungos aquaticos

No nosso estudo, a taxa de decomposicao de folhada nado foi afetada pelo aumento da
concentracao de nutrientes. Este resultado foi surpreendente, uma vez que a maioria dos
estudos em laboratorio (Gulis et al., 2017) ou no campo (Ferreira, Gulis, et al., 2006; Gulis et al.,
2006; Gulis & Suberkropp, 2003c) mostraram que o aumento da concentracao de azoto e/ou
fosforo dissolvido estimulava a taxa de decomposicao (Ferreira, Chauvet, et al., 2015; Rosemond
et al., 2015). Numa meta-analise, onde se analisaram 840 caos de estudo referentes a 40 anos
de investigacdo concluiu-se que o enriquecimento de nutrientes dissolvidos na agua dos rios
estimulou a decomposicao de folhada em cerca de 50% (Ferreira, Castagneyrol, et al., 2015). A
producdo de enzimas extracelulares pelas comunidades fungicas para a obtencao de nutrientes

€ um processo energeticamente dispendioso e que requer o consumo de nutrientes organicos e
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inorganicos, pelo que os fungos podem utilizar os nutrientes dissolvidos na coluna de agua para
além dos nutrientes disponiveis nos substratos organicos, como folhada, para contrabalancarem
0s gastos desse processo bioldgico. O aumento da decomposicéo de folhada tem sido associado
a um enriguecimento moderado de nutrientes (Ferreira, Chauvet, et al., 2015; Gulis et al.,
2019b; Gulis & Suberkropp, 2003c; Rosemond et al., 2015; Woodward et al., 2012), o que pode
ser atribuido ao efeito estimulador que os nutrientes exercem na comunidade microbiana e nas
suas atividades (Ferreira, 2020). No entanto, alguns estudos ndo observaram quaisquer efeitos
do enriguecimento em nutrientes no processo de decomposicdo da folhada (Abelho & Graca,
2006; Baldy et al., 2007; Chadwick & Huryn, 2003), ou observaram efeitos negativos quando as
concentracdes dos mesmos sdo muito elevadas (Pascoal & Cassio, 2004; Pereira et al., 2016;
Woodward et al., 2012). Muitas vezes, em rios eutrofizados, essa inibicdo esta relacionada com
a presenca concomitante de outros contaminantes, potencialmente toxicos para as comunidades
microbianas (Pascoal & Cassio, 2004). Em condicdes em que as concentracdes de nutrientes
sd0 mais baixas, o0 enriquecimento em nutrientes pode ter um efeito estimulador na
decomposicao de folhada, contudo este efeito ndo é tao forte quando as comunidades
microbianas ja estdo expostas a altas concentracdes de nutrientes (Ferreira, Castagneyrol, et al.,
2015). No nosso estudo, as comunidades microbianas eram provenientes de um ribeiro com
baixa concentracdo basal de nutrientes (0,045 mg L* N - NO; e < 0,01 mg L* P - PO.), pelo que
seria de esperar um efeito estimulador do enriquecimento em nutrientes. No entanto, isso nao
foi observado. Sabe-se que os fungos tém capacidade de obter nutrientes tantos das folhas como
da agua (Suberkropp & Chauvet, 1995). Como as folhas de amieiro sdo folhas com maior
contetido em nutrientes (Hladyz et al., 2009), é possivel que os fungos tenham conseguido obter
nutrientes suficientes e que por isso o enriquecimento em nutrientes na agua nao tenha

promovido um estimulo da decomposicao.

Por outro lado, e corroborando a hipotese colocada, a biomassa fungica e a taxa de reproducao
dos fungos aquaticos associados as folhas em decomposicdo foram aumentando @ medida que
0s niveis de nutrientes aumentaram. A reproducao fungica é bastante sensivel a varios fatores
tanto bidticos como abioticos, nos quais se incluem a concentracdo de nutrientes na agua
(Abelho & Graca, 2006; Gulis & Suberkropp, 2004). Varios estudos de laboratorio demonstraram
um claro estimulo da atividade microbiana (acumulacdo de biomassa fungica, taxa de
esporulacao e producao cumulativa de esporos) pelos nutrientes inorganicos dissolvidos (Ferreira

& Chauvet, 2011; Gulis & Suberkropp, 2003a, 2003c; Sridhar & Barlocher, 1997; Suberkropp,
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1998). As taxas de esporulacdo dos fungos aquaticos foram estimuladas em locais com maior
enriquecimento de nutrientes, estando de acordo com o que ja foi observado em outros estudos
(Grattan & Suberkropp, 2001; Nikolcheva & Barlocher, 2005; Sridhar & Barlocher, 2000;
Suberkropp, 1998; Suberkropp & Chauvet, 1995). As necessidades das comunidades
microbianas por azoto podem ser satisfeitas por baixos niveis de nutrientes, sugerindo que
mesmo pequenos aumentos nos nutrientes dissolvidos na agua devido a eutrofizacao
antropogénica, podem levar a mudancas significativas na dindmica das comunidades

microbianas (Ferreira, Gulis, et al., 2006).

Contrariamente a hipotese colocada, a exposicdo a um periodo de intermiténcia ndo afetou a
decomposicdo de folhada, a producdo de biomassa, e a reproducdo dos fungos aquaticos.
Apesar dos valores de decomposicao terem sido tendencialmente inferiores no tratamento
intermitente comparativamente ao tratamento permanente, esta diferenca néo foi significativa. O
aumento da velocidade da corrente e, consequentemente, o aumento da oxigenacao, da
turbuléncia e da disponibilidade de nutrientes estimulam a colonizacao fungica e a perda de
massa foliar (Artigas et al., 2011). A estrutura e a atividade das comunidades microbianas
presentes nas folhas respondem de forma rapida a retomada do fluxo (Artigas et al., 2009), e os
fungos respondem de uma forma positiva ao re-humedecimento das folhas (Bruder et al., 2011).
Um retorno do fluxo de agua e o aumento da disponibilidade em nutrientes dissolvidos
promovem a libertacdo das restricoes fisiologicas impostas durante o periodo de seca as
comunidades microbianas e, portanto, estimulacdao da decomposicao pelas comunidades
microbianas (Bruder et al., 2011; Maamri et al., 2001; Schlief & Mutz, 2011), ou seja, ocorre
algo semelhante ao “efeito de Birch” em que acontecem pulsos de mineralizacdo quando os
solos secos sao novamente molhados pela chuva ou irrigacao (Birch, 1958). Assim sendo, um
re-humedecimento das folhas pode levar a um pulso de decomposicao pelas comunidades
microbianas, fazendo com que ndo haja diferencas entre tratamentos permanentes e

intermitentes.

As reducoes da disponibilidade de agua levam a uma reducdo da biomassa produzidas pelas
comunidades microbianas e restringem a sua atividade por meio de uma reducéo do substrato e
da difusdo de nutrientes, combinada com o aumento do stress osmético derivado dessa reducao
hidrica (Amalfitano et al., 2008; Duarte et al., 2017; Manzoni et al., 2012; Mora-Gomez et al.,

2018; Schimel et al., 2007). No entanto, no nosso trabalho, o tipo de hidrologia ndo teve um
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efeito significativo na biomassa fungica, nem na taxa de reproducdo, contrariamente a hipdtese
colocada. Isto pode ser devido ao facto das comunidades flungicas reagirem de forma muito
positiva ao re-humedecimento da folhada (Bruder et al., 2011), e a retoma de fluxo, 0 aumento
da oxigenacdo, o aumento da turbuléncia e a disponibilidade de nutrientes acabarem por

estimular a producdo de biomassa e a esporulacao fungica (Artigas et al., 2011).

4.2. Efeito da seca e do enriquecimento em nutrientes na diversidade dos

fungos aquaticos

No nosso estudo, observamos que o numero de espécies de hifomicetos aquaticos aumentou ao
longo do gradiente de nutrientes. No entanto, o numero de espécies de hifomicetos foi afetado
pelo tipo de hidrologia, sendo que foram observados valores mais baixos de riqueza no regime
hidrolégico intermitente. O mesmo padrdo foi observado para o indice de Shannon e para a
equabilidade de Pielou. O enriguecimento em nutrientes levou a um aumento do nimero de
espécies de hifomicetos aquaticos em ribeiros (Gulis & Suberkropp, 2004). A equitabilidade de
Pielou foi o Unico parametro para o qual se verificou uma interacao entre o aumento dos
nutrientes e a hidrologia. No regime permanente, a equitabilidade aumentou gradualmente com
0 aumento dos nutrientes, mas no regime intermitente, a equitabilidade mostrou um padrao em
sino, diminuindo nos tratamentos com baixa ou elevada concentracao de nutrientes. Isto sugere
que o efeito concomitante do aumento de nutrientes e da seca, podem levar a uma diminuicao
da equitabilidade das comunidades de fungos aquaticos, levando a uma dominancia de um

menor numero de espécies.

A estrutura da comunidade fungica do nosso estudo sofreu alteracdes devidas aos efeitos
individuais e combinados dos dois agentes de stress analisados. O enriquecimento em nutrientes
da agua pode originar mudancas nas contribuicoes relativas das espécies de hifomicetos
aquaticos para a producéo de conidios (Artigas et al., 2008; Ferreira, Gulis, et al., 2006; Gulis &
Suberkropp, 2003c, 2004). O potencial reprodutivo de cada espécie de hifomiceto aquatico pode
mudar com o enriqguecimento em nutrientes, sendo que algumas espécies de hifomicetos

aquaticos sao beneficiadas pela maior disponibilidade de recursos (Gulis & Suberkropp, 2003c).

O nivel de nutrientes pode ser um bom preditor da taxa de esporulacdo dos fungos, uma vez que
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este parametro eco-fisiolégico é bastante sensivel a variacdo ambiental, incluindo a presenca de
gradientes de eutrofizacdo (Abelho & Gracga, 2006; Gulis & Suberkropp, 2004; Pereira et al.,
2016). Em trabalhos anteriores, os esporos de A. fetracladia e de 7. elegans foram 0s mais
abundantes em ambientes com concentracées de nutrientes baixas, enquanto a C.
longibrachiata aumentava o numero de esporos produzidos em concentracdes mais altas de
nutrientes (Fernandez et al., 2016). Os nossos dados confirmam que o nivel de nutrientes ¢ um
fator importante nas taxas de esporulacdo, mas mostram respostas diferentes das espécies A.
tetracladia e T. elegans a este agente de stress: observamos uma maior producao de esporos
por ambas as espécies nas concentracées mais altas de nutrientes. Por outro lado, o nimero de
esporos observados e produzidos pela C. longibrachiata vem a conferir o que ja foi observado
por Fernandez ef al (2016). No nosso estudo, as espécies de hifomicetos aquaticos que
apresentaram maiores taxas de esporulacao foram A. filiformis, A. tetracladia e F. curvula. Arias-
Real et al (2023) caracterizaram a F. curvula como uma espécie generalista a seca e A.
tetracladia como uma espécie parcialmente sensivel a seca. A espécie A. filiformis nao foi
analisada no estudo de Arias-Real ef a/. (2023), mas outras espécies do género Anguillospora
foram caracterizadas como generalistas em relacdo a seca, pelo que podemos colocar a
hipotese de que A. filiformis seja também uma espécie generalista a seca. No nosso estudo, £.
curvula foi afetada negativamente pela intermiténcia, o que vai contra o que foi observado no
estudo referido anteriormente. Arias-Real ef a/. (2023) confirmaram que a seca € um fator
abiotico dominante e que regula a composicdo das comunidades de fungos aquaticos nos IRES.
Paralelamente, estes autores agruparam os fungos aquaticos em quatro grupos apresentando
distribuicbes e respostas contrastantes ao longo do gradiente de seca: sensiveis a seca,
parcialmente tolerantes a seca, generalistas e especialistas em seca. Descobriram também que
as espécies pertencentes ao grupo das espécies sensiveis e parcialmente tolerantes tiveram uma
contribuicao potencialmente maior para ambos os processos do ecossitema (decomposicdo de
folhada e producao de biomassa fungica) do que as generalistas e as especialistas em seca,
sugerindo, assim, um compromisso funcional entre estratégias de resisténcia a seca e a energia

investida no crescimento e na reproducao.
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4.3. Conclusoes e perspetivas futuras

Globalmente, os impactos da seca e dos nutrientes parecem ser mais fortes na diversidade de
fungos aquaticos do que nas funcdes ecoldgicas que os fungos desempenham. A decomposicédo
de folhada nao foi afetada pelo enriquecimento em nutrientes ou pela seca, e a biomassa e a
esporulacdo foram estimuladas pelo enriquecimento em nutrientes. No entanto, quer a

diversidade, quer a estrutura das comunidades foram afetadas por ambos os agentes de stress.

Alguns estudos sobre as relacdes entre a biodiversidade e o funcionamento dos ecossistemas
gue envolveram a manipulacdo de espécies de hifomicetos aquaticos apontaram para uma
relacdo positiva entre a diversidade fungica e a decomposicdo de folhada (Barlocher & Corkum,
2003; Duarte et al., 2006; Fernandes et al., 2011; Pascoal et al., 2010; Treton et al., 2004). No
entanto, noutros estudos nao foi possivel observar esses efeitos da diversidade na perda de
massa foliar, apontando assim para uma redundancia funcional entre os fungos (Andrade et al.,
2016; Dang et al., 2005; Geraldes et al., 2012). No nosso trabalho, observou-se uma maior
diversidade de fungos aquaticos, biomassa fungica, e reproducdo com o aumento do gradiente
de nutrientes, mas isso ndo se traduziu num aumento da decomposicao foliar. E possivel que os
fungos estivessem a usar os nutrientes da agua (Cheever et al., 2013), investindo menos na
obtencao de nutrientes a partir da folha. Por outro lado, os efeitos da intermiténcia foram apenas
observados na diversidade dos fungos aquaticos, mas nao nas funcdes, promovendo uma
diminuicao da riqueza e da equitabilidade das comunidades. No longo termo, estes efeitos na
diversidade podem repercutir-se no processo de decomposicdo de folhada, com consequéncias

para o funcionamento dos ecossistemas de agua doce.

De forma a complementar o nosso estudo, seria interessante comparar os efeitos do
enriquecimento em nutrientes e da seca em comunidades microbianas com diferentes
backgrounds, como por exemplo, comunidades microbianas de rios perenes com as de rios
intermitentes, ou comunidades microbianas de rios oligotréficos com as de rios eutrofizados.
Também seria interessante estabelecer comparacdes entre regides climaticas diferentes, como
por exemplo, comparar as comunidades microbianas de regides temperadas com as de regides
tropicais, ou mesmo entre as comunidades de ambas as regides temperadas (norte e sul). E,
também, seria bastante desafiante aprofundar ainda a analise dos dados deste estudo através

de analise das respostas genéticas e/ou dos tracos funcionais.
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Anexos

Anexo 1. Numero médio de conidios de cada taxa de hifomicetos aquaticos na producao total de esporos na decomposicdo em folhas de amieiro expostas a um gradiente de
nutrientes (N1: 0,1 mg L* N- NO, e 0,0065 mg L* P- PO,* N2: 0,25 mg L* N- NO, e 0,0161 mg L* P- PO, N3:0,5mg L* N-NO, e 0,0323 mg L* P- PO, N4: 1 mg L* N -
NO, e 0,0645 mg L* P-PO,> e N5: 10 mg L' N - NO, e 0,6452 mg L* P - PO;?) e a dois regimes hidroldgicos (Permanente - P e Intermitente - |).

Espécies Tratamentos
N1 N2 N3 N4 N5

P | P I P I P I P I
Alatospora acuminata Ingold 3,80 3,54 - - 5,01 3,70 4,73 4,60 11,76 7,39
Anguillospora filiformis Greath. 89,98 162,66 1770,95 210,45 42,33 206,58 101,70 139,80 673,25 864,90
Articulospora tetracladia Ingold 764,99 502,33 358,86 240,49 340,73 573,05 681,02 596,65 836,40 129394
Clavatospora longibranchiata (Ingold) Marvanova & Sv. Nilsson - - - - - - 4,86 - 85,70 14,83
Dimorphospora foliicola Tubaki 32,13 10,17 37,24 15,41 93,96 53,91 143,44 49,18 254,67 68,95
Flagellospora curta Webster 8,08 2,43 3,92 3,64 7,65 1,23 9,59 - 9,31 7,38
Flagellospora curvula Ingold 123,09 34,84 187,79 114,26 212,06 220,95 354,58 104,64 173,90 145,53
Flagellospora penicillioides Ingold 13,42 4,92 5,27 4,85 10,18 11,84 26,53 7,74 36,58 17,23
Fontanospora fusiramosa Marvanova, PJ Fisher & Descals - - - - 1,32 - 2,33 2,51 - -
Hydrocina chaetocladia Scheuer - - 1,37 1,06 - - - - 3,10 4,94
Infundibura sp. - - 5,46 3,17 - - - - - -
Lunulospora curvula Ingold - - - - 2,64 2,55 9,52 12,35 8,78 22,15
Sigmoid 1 (50-74/1-2 um) 62,55 20,92 55,18 46,93 151,48 212,76 218,13 74,08 153,83 113,31
Sigmoid 2 (44-94/1-3 pm) 41,79 7,56 25,50 41,07 79,60 29,77 27,07 12,35 100,96 41,92
Sigmoid 3 (80-85/1-2 pm) 35,08 13,55 14,69 9,54 25,04 19,00 16,80 10,46 48,36 19,71
Sigmoid'5 (80-88/2-3 pm) - - - 11,66 25,60 27,49 66,46 258,25 425,89 204,65
Sigmoid 6 (20-30/1-2 pm) - - 2,38 - 3,96 3,79 - - -
Tetrachaetum elegans Ingold 2,59 1,29 2,75 1,21 - - 2,54 - 6,21 7,38
Tricladium attenuatum SH Iqbal 4,86 1,25 1,19 1,21 2,53 2,63 4,94 - 2,568
Tricladium splendens Ingold - - - - - 1,16 - - 6,21 -
Triscelophorus acuminatus Nawawi 16,01 1,29 10,85 1,06 13,05 1,16 19,87 7,563 109,03 19,70
Varicosporium elodeae W Kegel 45,50 8,74 16,41 6,06 15,53 33,03 34,43 29,72 22,15 61,58
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Anexo 2. Contribuicdo percentual de cada taxa de hifomicetos aquaticos na producao total de esporos na decomposicao em folhas de amieiro expostas a um gradiente de
nutrientes (N1: 0,1 mg L* N - NO, e 0,0065 mg L* P- PO, N2: 0,25 mg L* N-NO, e 0,0161 mg L* P- PO, N3:0,5mg L* N-NO, e 0,0323 mg L' P-PO* N4: 1 mg L' N -
NO,; e 0,0645 mg L* P-PO,> e N5: 10 mg L* N - NO, e 0,6452 mg L* P - PO,?) e a dois regimes hidrolégicos (Permanente - P e Intermitente - |).

Tratamentos
Espécies N1 N2 N3 N4 N5

P I P I P I P I P I
Alatospora acuminata Ingold 0,31 0,46 - - 0,48 0,26 0,27 0,35 0,40 0,25
Anguillospora filiformis Greath. 7,23 20,98 19,62 29,55 4,10 14,71 5,88 10,67 22,68 29,67
Articulospora tetracladia Ingold 61,50 64,77 39,57 33,77 3299 40,80 39,40 4555 28,17 44,38
Clavatospora longibranchiata (Ingold) Marvanova & Sv. Nilsson - - - - - - 0,28 - 2,89 0,51
Dimorphospora foliicola Tubaki 2,58 1,31 411 2,16 9,10 3,84 8,30 3,75 8,58 2,37
Flagellospora curta Webster 0,65 0,31 0,43 0,51 0,74 0,09 0,56 - 0,31 0,25
Flagellospora curvula Ingold 9,90 4,49 20,71 16,06 20,54 15,73 20,51 7,99 5,86 4,99
Flagellospora penicillioides Ingold 1,08 0,63 0,58 0,68 0,99 0,84 1,53 0,59 1,23 0,59
Fontanospora fusiramosa Marvanova, PJ Fisher & Descals - - - - 0,13 - 0,13 0,19 - -
Hydrocina chaetocladia Scheuer - - 0,15 0,15 - - - - 0,10 0,17
Infundibura sp. - - 0,60 0,45 - - - - - -
Lunulospora curvula Ingold - - - - 0,26 0,18 0,55 0,94 0,30 0,76
Sigmoid 1 (50-74/1-2 pm) 5,03 2,70 6,09 6,59 14,67 15,15 12,62 5,66 5,18 3,89
Sigmoid 2 (44-94/1-3 pm) 3,36 0,97 2,81 5,77 7,71 2,12 1,57 0,94 3,40 1,44
Sigmoid 3 (80-85/1-2 um) 2,82 1,75 1,62 1,34 2,42 1,35 0,97 0,80 1,63 0,68
Sigmoid5 (80-88/2-3 um) - - - 1,64 2,48 1,96 3,84 19,72 14,35 7,02
Sigmoid 6 (20-30/1-2 pum) - - 0,26 - 0,38 0,27 - - - -
Tetrachaetum elegans Ingold 0,21 0,17 0,30 0,17 - - 0,15 - 0,21 0,25
Tricladium attenuatum SH Igbal 0,39 0,16 0,13 0,17 0,24 0,19 0,29 - 0,09 -
Tricladium splendens Ingold - - - - - 0,08 - - 0,21 -
Triscelophorus acuminatus Nawawi 1,29 0,17 1,20 0,15 1,26 0,08 1,15 0,58 3,67 0,68
Varicosporium elodeae W Kegel 3,66 1,13 1,81 0,85 1,50 2,35 1,99 2,27 0,75 2,11

50



Anexo 3. Média e desvio padrdo da perda de massa foliar, da taxa de esporulacao, da producao de biomassa fungica, da riqueza e dos dois indices de biodiversidade (indice
de Shannon e equabilidade de Pielou) da decomposicao em folhas de amieiro expostas a um gradiente de nutrientes (N1: 0,1 mg L* N - NO; e 0,0065 mg L* P - PO,*; N2:
0,25mg L' N-NOy e 0,0161 mg L* P- POz N3: 0,5 mg L' N-NO; € 0,0323 mg L' P- PO, N4: 1 mg L* N-NO; e 0,0645 mg L* P- PO e N5: 10 mg L' N-NO; e
0,6452 mg L* P - PO) e a dois regimes hidrolégicos (Permanente - P e Intermitente - 1). N=3.

Perda de massa foliar Esporulacao fingica Biomassa fiingica Riqueza indice de Shannon Equabilidade de Pielou (J’)
N1P 45,05 + 3,22 1243,87 + 199,42 104,94 + 7,50 12,67 + 1,25 1,41?1 t),ZO 0,57 +0,08
N1l 41,61 + 2,24 776,68 + 44,89 102,89 + 4,84 10,33+ 0,47 1,14 + 0,09 0,49+ 0,04
N2P 44,41 + 3,61 908,01 + 158,30 113,72 + 11,10 12,33+ 1,25 1,68 + 0,09 0,67 +0,02
N2l 39,67 + 6,41 712,06 + 285,61 117,47 + 27,16 12,33+ 1,70 1,71 + 0,07 0,69 + 0,07
N3P 42,80+ 2,11 1032,68 + 221,53 104,75 + 5,94 14,67 + 1,70 1,94 + 0,07 0,72+ 0,01
N3I 42,32 + 4,45 1404,60+ 315,28 114,24 + 9,38 13,67 + 0,47 1,71 + 0,05 0,66 + 0,03
N4P 40,19 + 2,09 1728,55 + 257,23 116,78 + 6,42 14,67 + 1,25 1,76 + 0,12 0,66 + 0,03
N4i 42,12 + 3,95 1309,86 + 332,98 126,68 + 19,95 11,67 +1,25 1,67 +0,20 0,68 + 0,05
N5P 49,98 + 4,35 2968,66 + 836,22 159,03 + 13,34 15,00 + 1,63 2,06 + 0,09 0,76 +0,01
N5I 41,29+ 0,17 2915,48 + 359,63 148,54 + 23,93 15,33+ 0,47 1,58+ 0,12 0,58 + 0,05
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