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RESUMO

Embora 0 Mn seja um elemento essencial para as plantas, em quantidades excessivas no solo
pode atingir niveis toxicos para o crescimento vegetal. Para o sucesso da revegetacao de areas
com rejeitos de mineracdo de Mn deve-se considerar alem da melhor técnica, a escolha de
espeécies vegetais adaptadas a esta condic¢do. Além disso, a avaliacdo da comunidade microbiana
do solo e aquela associada a vegetagdo pode indicar o progresso da recuperacdo. O objetivo
deste estudo foi verificar a ocorréncia de espécies vegetais em crescimento no sub-bosque,
teores de Mn na planta e no solo, colonizagdo micorrizica, comunidades de bactérias redutoras
e oxidantes de Mn e de fungos micorrizicos arbusculares (FMA), ap6s a revegetacao por plantio
de mudas e aplicacdo de topsoil em area de deposicdo de rejeito do beneficiamento de Mn,
comparativamente a uma area com floresta nativa e um local ndo revegetado. Amostras de
plantas (trés individuos/espécie), de solo rizosférico e de solo ndo rizosférico foram coletadas
dos locais revegetados e da floresta. O uso de topsoil promoveu maior diversidade de plantas
que o plantio de mudas. Os elevados teores de Mn dos substratos ndo influenciaram a ocorréncia
da vegetacao no sub-bosque e a colonizacao micorrizica. As espécies vegetais estabelecidas nas
areas diferiram quanto ao teor de Mn (471-27842 mg kg™ nas folhas), fator de translocagéo
(0,2-125,3) e colonizacdo micorrizica (1-35%). Foram identificadas quatro espécies vegetais
potencialmente hiperacumuladoras de Mn: Aparisthmium cordatum, Clidemia hirta, Socratea
exorrhiza e Vismia latifolia. No solo ndo rizosférico detectaram-se bactérias redutoras de Mn
(0,2 a 23 x 10* UFC g de solo), bactérias oxidantes de Mn (0,02 a 1,3 x 10* UFC g de solo)
e esporos de FMA (2 a 168). No solo rizosférico ndo foram detectadas bactérias oxidantes de
Mn e a densidade de bactérias redutoras de Mn variou muito entre as espécies vegetais
amostradas (0 a 40 x 10* UFC g* de solo). Os isolados de bactérias redutoras de Mn da rizosfera
nas areas revegetadas sdo pertencentes aos géneros Bacillus, Cellulomonas e Paenibacillus.
Nove espécies de FMA foram encontradas nas &reas estudadas, sendo Glomus o género
predominante. Os grupos de micro-organismos estudados mostraram alta resiliéncia com
relacdo as modificacdes edaficas devidas a mineracdo de Mn e as estratégias de recuperacdo
dessas areas.

Palavras-chave: Barragem de rejeitos. Formas de Mn. Colonizacdo micorrizica. Bactérias
redutoras de Mn. Rizosfera. Diversidade de FMA.



ABSTRACT

Although Mn is an essential element for plants, in excessive amounts in the soil it may reach
toxic levels. For the success of the revegetation of areas with Mn mining tailings, it is necessary
to consider, besides the best technique, the selection of plant species adapted to this condition.
In addition, the evaluation of the microbial community of the soil and that associated with
vegetation may indicate the progress of recovery. The objective of this study was to verify the
occurrence of plant species growing at understory, plant and soil Mn concentrations,
mycorrhizal colonization, communities of Mn-reducing and Mn-oxidizing bacteria and
arbuscular mycorrhizal fungi (AMF), after revegetation by planting of seedlings and application
of topsoil in the tailings deposition area, compared with an area under native forest and an
unrevegeted site. Plant samples (at least three individuals/species), of bulk and rhizosphere soil
were collected from the understory at revegetated locations and forest. The use of topsoil led to
greater plant diversity. The high concentrations of Mn in the substrates did not affect the
occurrence of vegetation in the understory and mycorrhizal colonization. The plant species
established in the revegetated areas differed in relation to Mn concentration (471-27,842 mg
kg? in leaves), Mn translocation factor (0.2—125.3) and mycorrhizal colonization rates (1—
35%). Four potential Mn, hyperaccumulator species were identified: Aparisthmium cordatum,
Clidemia hirta, Socratea exorrhiza, and Vismia latifolia. In bulk soil Mn-reducing bacteria
(0.2-23 x 10* CFU g soil), Mn-oxidizing bacteria (0.02-1.3 x 10* CFU g soil) and AMF
spores (2—168) were detected. In the rhizospheric soil, no Mn-oxidizing bacteria were detected
and the density of Mn-reducing bacteria varied greatly among the sampled plant species (0—40
x 10* CFU g of soil). Isolates of rhizosphere Mn-reducing bacteria in the revegetated areas
belong to the genera Bacillus, Cellulomonas and Paenibacillus. Nine AMF species were found
in the studied areas, and Glomus was the predominant genus. All the microbial functional
groups presented high resilience in relation to environmental modifications due to Mn mining
and revegetation processes.

Keywords: Tailings dam. Mn species. Mycorrhizal colonization. Mn-reducing bacteria.
Rhizosphere. Diversity of AMF.
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1 INTRODUCAO

O manganés (Mn) € um dos metais de maior importancia para a industria. Participa do
processo de producéo do aco, desempenhando um papel fundamental na eliminagdo do oxigénio
e enxofre, dessa forma, aumentando a resisténcia, a rigidez e a durabilidade do produto. Além
disso, 0 Mn € utilizado na producdo de pilhas e baterias, vidro, tintas e vernizes, produtos
quimicos, ceramicas e fertilizantes.

De acordo com dados compilados pelo International Manganese Institute (IMnl, 2018),
a producdo mundial de minério de Mn em 2017 atingiu 18,6 milhdes de toneladas, um
acréscimo de aproximadamente 23% em relacdo a 2016. Enquanto a demanda mundial por Mn
aumenta, observa-se simultaneamente o aumento da producéo de rejeitos da mineracao de Mn
que impactam diretamente o solo, as plantas e 0s micro-organismos. A revegetacdo dessas areas
é prevista em lei e assim, a indUstria de mineragdo é cada vez mais confrontada quanto a
necessidade de recuperacdo de areas afetadas pela mineragdo, necessitando de planejamento e
métodos adaptados a regido que permitam a manutencdo de processos naturais. Dessa forma,
torna-se imprescindivel a investigacdo de técnicas adequadas a condicao vigente dessas areas.

A presenca da vegetacdo em area de mineracdo do Mn pode levar a mudancas na sua
forma, ao promover a sua solubiliza¢do que pode ser causada por acidos organicos ou micro-
organismos. O Mn ocorre no solo principalmente em trés estados de oxidagdo: Mn(I1), Mn(l11)
e Mn(1V), dos quais apenas Mn(Il) ¢é soluvel e disponivel para absor¢do de plantas. Embora o
Mn seja um elemento essencial para as plantas, quantidades excessivas da forma reduzida no
solo podem ser toxicas a planta. Portanto € interessante averiguar se espécies estabelecidas
nestas areas apresentam tolerdncia a esse elemento, se existem interacfes microbianas no
sistema planta-solo ou se esta indisponivel as mesmas.

Além das plantas, grupos de micro-organismos podem apresentar alteracdes frente as
modificacbes ambientais decorrentes da mineracdo de Mn. As pesquisas disponiveis sobre
bactérias redutoras do Mn da rizosfera geralmente envolvem plantas cultivadas, tais como soja,
milho, trigo e trevo vermelho. Por outro lado, pesquisas recentes vém destacando o estudo de
plantas nativas na absorcdo e ciclagem do Mn, bem como abordando sua importancia para
revegetacdo de areas degradadas pela mineragéo.

Os fungos micorrizicos arbusculares (FMAS) sdo de ocorréncia generalizada e
dependendo da situagdo, os FMAs podem aumentar ou diminuir a absor¢do dos minerais pelas
raizes afetando o crescimento das plantas e em determinadas condi¢cdes do ambiente onde elas

crescem.
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O objetivo deste estudo foi avaliar a ocorréncia de espécies vegetais em crescimento no
sub-bosque, teores de Mn na planta e no solo, colonizacdo micorrizica, comunidades de
bactérias redutoras e oxidantes de Mn e de fungos micorrizicos arbusculares (FMA), apos a
revegetacdo por plantio de mudas e aplicacdo de topsoil em area de deposicédo de rejeito do
beneficiamento de Mn, comparativamente a uma area com floresta nativa e uma éarea néo
revegetada.

Os resultados deste estudo sdo aqui apresentados em artigos. No primeiro artigo sao
apresentados os resultados relativos ao solo e as espécies vegetais, onde nestas analisaram-se
sua ocorréncia no sub-bosque, seus teores de Mn e simbiose com fungos micorrizicos
arbusculares, com o objetivo de verificar diferencas entre as técnicas de revegetacdo e areas de
referéncia. No segundo artigo estdo os resultados correspondentes a analise dos grupos
funcionais de micro-organismos, realizada através da avaliacdo da ocorréncia de esporos de
FMA no solo e isolamento de bactérias redutoras e oxidantes de Mn em amostras de solo

rizosférico e ndo rizosférico.
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2 REFERENCIAL TEORICO

2.1 A mineragdo de Mn na Floresta Nacional de Carajéas

O minério em Carajés que contém o Mn é um recurso natural finito e essencial na
producdo de ferroligas e aco. Essa atividade representa 85% da demanda por esse elemento
(OLSEN et al., 2007). O Mn também ¢ utilizado pela industria na producéo de pilhas e baterias,
vidro, tintas e vernizes, produtos quimicos, ceramicas e fertilizantes (GONCALVES e
SERFATY, 1976). No Brasil, as principais reservas do minério de Mn estdo localizadas em
Conselheiro Lafaiete (MG), Dom Silvério (MG), Corumba (MS), Espigdao D’Oeste (RO),
Parauapebas (PA) e Maraba (PA) (DNPM, 2017).

A Floresta Nacional de Carajas (Flona Carajas) é administrada pelo Instituto Chico
Mendes de Conservacao da Biodiversidade — ICMBIio, em parceria com a Vale S.A. A Flona
Carajés, inserida no bioma amazoénico, inclui uma area de 411.948 ha (5°54’ - 6°33” Sul ¢
49°53” - 50°34” Oeste) e abrange os municipios de Canad dos Carajas, Parauapebas ¢ Agua
Azul do Norte no sudeste do Pard (CNUC, 2014).

A mina de Manganés do Azul esta localizada na microbacia do igarapé Azul no interior
da Flona Carajas, municipio de Parauapebas. Foi descoberta em 1971, pela DOCEGEO (Rio
Doce Geologia e Mineragdo Ltda - responsavel pela pesquisa mineral de Carajas), durante o0s
trabalhos de complementacdo de pesquisa geoldgica para as jazidas de minério de ferro na
provincia mineral de Carajas, iniciando em 1985, as operacdes de beneficiamento (IBAMA,
2003).

As atividades envolvem extragéo, beneficiamento e transporte de Mn, com capacidade
nominal de processamento de 2,2 a 3,0 milhdes de toneladas por ano. A lavra do minério de
Mn ¢é realizada a céu aberto, e 0 minério extraido é preparado em usina de beneficiamento,
utilizando operagdes de britagem, peneiramento, classificacdo e lavagem para remocdo da
fragédo fina (0,15 mm), gerando os seguintes produtos com diferentes granulometrias: minério
granulado, minério médio granulado e minério “sinterfeed” de Mn (SAMPAIO e PENNA,
2001; ICMBIO, 2016). Os rejeitos gerados do beneficiamento, sob forma de polpa, sdo
dispostos em barragem (SAMPAIO e PENNA, 2001).

A barragem do Kalunga comecou a operar em 1998 com a finalidade de contencéo de
rejeitos, amortecimento de cheias e fornecimento de agua industrial. O reservatério inicial

apresentava um volume de 6.9 x 103 m3 e area superficial de 104 ha. O projeto definiu o
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alteamento da estrutura em trés etapas pelo método de jusante (ANDRADE e GAMA-JUNIOR,
2013). A capacidade inicialmente prevista para a contencédo de rejeitos foi totalmente esgotada
em 2000 e um dos diques (dique 3) da barragem foi disponibilizado para a execucdo de
trabalhos envolvendo a reabilitacdo de areas impactadas (RIBEIRO et al., 2018).

Souza et al. (2016) encontraram a seguinte composi¢do quimica de um rejeito oriundo
da mina de Mn do Azul (%): 7,1 de Mn; 34,2 de silica; 29,7 de alumina e 7,3 de Fe, e
constituicdo mineralogica (em massa): caulinita (71%), criptomelana-holandita (17%), goethita
(3,7%), bixbyita (3,1%) e quartzo (0,7%). Na mesma regido, Azevedo et al. (2016) avaliaram
rejeitos de Mn da barragem do Kalunga e observaram a composicdo mineralégica formada
principalmente por caulinita, gibbsita, goethita, birnessita, todoroquita e quartzo.

2.2 Revegetacao em areas afetadas pela mineracgao

Apesar da sua importancia para a sociedade, todas essas etapas da mineragao produzem
impactos ambientais de diferentes intensidades. A recuperacdo de areas de deposicdo de rejeito
é uma tarefa complexa. As condig¢des quimicas, fisicas e bioldgicas dos substratos encontrados
nestes depdsitos criam um ambiente com limitacdes hidricas e de fertilidade para as plantas
(DIAS et al., 2007). No entanto, no Brasil, a mineragdo estd submetida a um conjunto de
regulamentacdes, que exige a recuperacao do ambiente degradado ap0s a retirada do minério.
Silva et al. (2012) apresentam uma compilacdo da legislacdo relacionada ao setor. Dentre as
leis, destacam-se, a Constituicdo Federal de 1988, artigo 225, que estabelece a obrigatoriedade
da recuperacdo das &reas degradadas pela atividade mineraria; o decreto n° 97.632/89, sobre a
obrigatoriedade da apresentacio do Plano de Recuperacgdo de Areas Degradadas (PRAD); a
resolucdo do CONAMA n° 237/97, que regulamenta os aspectos de licenciamento ambiental;
a lei n® 12.305/10, que institui a Politica Nacional de Residuos Sdlidos e a lei n® 12.334/10 que
estabelece a Politica Nacional de Seguranca de Barragens aplicada tanto as barragens destinadas
a acumulacéo de agua quanto para a disposicéo final ou temporaria de rejeitos.

Nesse contexto, o restabelecimento da vegetacdo pode ser realizado por varias técnicas.
Destaca-se entre estas técnicas, a nucleagdo, que se baseia no estabelecimento de pequenos
nucleos ou ilhas de vegetagdo. Uma forma de implantacdo dos nucleos € a transposicdo do
banco de sementes (topsoil), composto pela camada superficial do solo e pela camada de
serapilheira, de &reas previamente florestadas (REIS et al., 2003). E importante 0 manejo do
topsoil (camada superficial do solo), uma vez que a remocao da camada superficial é necesséria
para a extracdo de minério (MORENO-de las HERAS et al., 2008; RIBEIRO et al., 2011,



15

RIBEIRO et al., 2018; LEAL FILHO et al., 2013) e pode ser reutilizado no processo de
revegetacdo. Além de ser um banco de sementes, o topsoil adiciona matéria organica ao sistema,
melhorando as propriedades do solo, e repde a macro e microbiota, que tém papel fundamental
na formacéao do solo e promocéo do crescimento das plantas (desde que néo seja estocado por
longo periodo) (SOUZA et al., 2006; MORENO-de las HERAS et al., 2008). Segundo o
IBAMA (1990), a espessura da camada superficial do solo, que pode variar de 10 a 30 cm, é
influenciada pelas caracteristicas do substrato a ser revegetado e com a disponibilidade do
material. A principal vantagem desta técnica é a introducdo de uma elevada densidade de
sementes viaveis de vérias espécies nativas (RODRIGUES et al., 2010). No entanto, o0 sucesso
da técnica depende da capacidade de germinacdo das espécies preexistentes no banco de
sementes. A adicdo da camada superficial de solo como veiculo de sementes e de micro-
organismos tem sido adotada, face a sua importancia para o estabelecimento da vegetacdo em
areas mineradas (TRINDADE et al., 2000).

Outra técnica bastante empregada no processo de revegetacdo, é o plantio de mudas de
espécies arbdreas nativas. A escolha das espécies vegetais a serem utilizadas € importante, pois
cada uma possui caracteristicas especificas que determinam sua contribuicdo na estabilizacédo
do ambiente (SINGH et al., 2004). No entanto, 0 comportamento das espécies é fortemente
influenciado pelas condi¢Bes de manejo, substrato e clima local (DIAS et al., 2007). As espécies
sdo selecionadas com base na sua ocorréncia regional, atratividade a fauna, adaptacdo a
condicdo de umidade do solo e origem das sementes (MARTINS, 2013). Além disso, é
importante a presenca de genotipos que se estabelecam em substrato metalifero sob condicdes
de elevados teores do metal, baixo teor de P e baixa concentragcdo de matéria organica.

Em estudo desenvolvido em uma mina de carvdo, Moreno-de las Heras et al. (2008)
utilizaram duas técnicas de recuperacdo em encostas de diferentes idades mostrando que ap6s
15 anos, as comunidades vegetais em areas revegetadas com topsoil apresentaram maior
diversidade e cobertura vegetal do que aquelas observadas em areas revegetadas pelo plantio
de mudas. No estudo de Ribeiro et al. (2018), a revegetacdo de area com rejeito de Mn foi
avaliada pela riqueza de espécies, pelo o indice de diversidade de Shannon e pela diversidade
filogenética, indicando que com o topsoil a recomposicao da biodiversidade foi mais rapida do
que com o plantio de mudas.

No estudo de Ribeiro et al. (2018), as variaveis riqueza de espécies, indice de
diversidade de Shannon e diversidade filogenética, que avaliaram a vegetacdo estabelecida
sobre o rejeito de Mn, indicaram que com o topsoil a recomposicéo da biodiversidade se deu

de forma mais rapida do que com o plantio de mudas.



16

Também, foi observado por Ribeiro et al. (2011), em area afetada pela mineracéo de
estanho, que a revegetacdo com topsoil promoveu alteragdes no substrato em relacéo aos teores
de matéria organica, potassio, soma e saturacdo por bases, o que favoreceu o estabelecimento
da vegetacéo.

Em area de mineracdo de Mn na india, Juwarkar et al. (2009) observaram que o topsoil
propiciou a diminuicdo dos teores de Mn disponivel ao longo do tempo, havendo um declinio

durante os primeiros 6 anos e, a partir dai, um declinio gradual.

2.3 O papel do Mn no sistema solo — planta — micro-organismo

2.3.1 Mn no solo

O manganés (Mn) é um metal que na natureza nao é encontrado em estado elementar,
sendo encontrado principalmente na forma de dxidos, hidroxidos, silicatos e carbonatos
(MAYNARD, 2004).

O manganés existe no solo na forma soltvel (divalente), bem como na forma de éxidos
em diferentes valéncias e graus de reatividade. A concentracao total do Mn no solo pode variar
de 20 a 3000 mg kg* (BORKERT et al., 2001). De uma forma um pouco mais ampla, este valor
pode ser de 10 a 4000 mg kg, enquanto a quantidade disponivel para as plantas encontra-se
entre 0,1 e 100 mg kg™ (MALAVOLTA, 1980). Estas formas de Mn estdo em equilibrio e a
direcdo para a qual o equilibrio muda depende do potencial redox dos solos (HEINTZE e
MANN, 1949; MISRA e MISHRA, 1969). Além desse, outros fatores afetam a disponibilidade
do Mn no solo como o pH, a profundidade do perfil do solo, flutuagbes na temperatura e
umidade e teores de matéria organica (BORKERT et al., 2001). O fator mais influente é o pH;
guanto maior a acidez, mais Mn estara disponivel, podendo até se tornar toxico. Normalmente,
0s niveis de Mn que levam a toxicidade ocorrem em pH abaixo de 5,5 (LEEPER, 1947,
FUJIMOTO e SHERMAN, 1948). A elevacdo da temperatura, é responsavel por acelerar a
reducdo do Mn, levando a variagOes nos seus teores e, assim, no crescimento das plantas
(LEEPER, 1947). Ciclos de umedecimento e secagem também resultam em um aumento no Mn
reduzido, ocorrendo liberagdo excessiva de Mn durante os periodos umidos e/ou a reoxidagéo,
normalmente lenta, apds secagem (FUJIMOTO e SHERMAN, 1946).
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Os procedimentos de extracdo sequencial séo realizados com o objetivo de medir a
distribuicdo dos metais no ambiente, sendo Uteis para investigar formas naturais de
micronutrientes, fixacdo e mobilidade nos solos (SHUMAN, 1985).

As fracdes e reagentes utilizados na extracdo sequencial variam entre os estudos, de
forma que os procedimentos sdo adaptados as condi¢cdes especificas. Vérios trabalhos de
fracionamento de Mn no solo, dentre eles, os de Warden & Reisenauer (1991), Li et al. (2001),
Nascimento et al. (2002), Agbenin (2003), Borges & Coutinho (2004) e Oliveira & Nascimento
(2006), tém utilizado 0 método desenvolvido por Shuman (1985). Esse fracionamento separa o
Mn nas fragdes: trocavel, ligada & matéria orgénica, 6xido de manganés, dxido de ferro amorfo,
oOxido de ferro cristalino e residual.

A fracdo trocavel é a forma de Mn disponivel mais importante no solo para as plantas.
Shuman (1985) destaca que, além da fracao trocavel, o Mn ligado a matéria organica também
é responsavel pelo fornecimento do micronutriente as plantas. McBride (1994) afirma que os
complexos organicos formados com o Mn s&o de pouca estabilidade, o que evidencia a pronta
disponibilidade do elemento para a planta. Por outro lado, em ecossistemas florestais, nos
estagios iniciais de decomposicdo de componentes senescentes das plantas, principalmente
folhas, o Mn proveniente deste material é transformado em Mn disponivel, e posteriormente,
com o aumento da oxidacdo o Mn se transforma em formas menos disponiveis
(BLANCHETTE, 1984).

Os metais na fracdo residual estdo ligados aos silicatos, 6xidos de ferro cristalinos e
outros minerais que nao foram solubilizados nas extracdes anteriores. No solo, isso pode ser
atribuido as formas de Mn que ocorrem participando da estrutura dos minerais, e nos rejeitos,
atribui-se a composicdo quimica, Kossoff et al. (2014) destacam que a presenca de silica e Fe
é quase universal e, geralmente sdo o0s elementos mais abundantes em rejeitos, além de Al, Ca,
K, Mg, Mn, Na, P, Ti e S. Wang et al. (2008) e Juarez-Santillan et al. (2010) em estudos em
area afetada pela mineracéo do Mn, verificaram que a maior parte do Mn esta associado a fragdo

residual.

2.3.2 Mn na planta

Nas plantas, o Mn atua como cofator, ativando cerca de 35 enzimas diferentes, a maioria
das quais catalisam reacdes de oxidacao-reducdo, descarboxilacdo e hidrdlise. Além disso, 0
Mn é componente estrutural de sistemas enziméticos como, por exemplo, da superdxido

dismutase (BURNELL, 1988). Assim, o0 Mn tem uma influéncia profunda em trés funcdes
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metabdlicas essenciais: fotossintese, metabolismo de N (especialmente a reducgdo de nitrato) e
biossintese de compostos de anel aroméatico. Embora o Mn seja um elemento essencial para as
plantas, em quantidades excessivas pode atingir niveis toxicos. A toxidez de Mn é favorecida
em condicdes de acidez, o que contribui para a predominancia de Mn(I1), a forma mais soltvel
e absorvida pelas raizes (FOY et al., 1978). Conforme discutido anteriormente, valores
disponiveis de Mn no solo, encontram-se entre 0,1 e 100 mg kg* (MALAVOLTA, 1980).

Plantas que vivem em solos explorados pela mineracdo de Mn podem exibir
comportamentos distintos. Em ambientes com elevadas concentragdes de Mn, o elemento tende
a ficar retido nas raizes (WANG et al., 2008). Por outro lado, alguns estudos demonstram que
0 Mn tende a ser translocado para a parte aérea, sendo as maiores concentragcdes encontradas
nas folhas (LI etal., 2007; BOOJAR e GOODARZI, 2008; BECH et al., 2012; LIU et al., 2014a;
LIU et al., 2014b).

Os teores foliares de Mn observados na literatura em vegetacdo estabelecida em areas
de mineragdo de Mn ao redor do mundo séo variados. Na China, estes teores variaram de 89 a
3.280 mg kg™ (LI etal., 2007), na india os teores de Mn variaram de 168 a 1.744 mg kg™* (RAJU
et al., 2008), na Espanha a variacdo foi de 182 a 1.507 mg kg™ (JUAREZ-SANTILLAN et al.,
2010) e no Ird essa variaco foi de 324 a 3.251 mg kg™ (BOOJAR e GOODARZI, 2008).

Algumas plantas que crescem em solos contaminados com metais podem adaptar-se, e
para sobrevivéncia, acumular maiores teores de metais pesados nos seus tecidos do que outras
espécies de plantas (LONG et al., 2002). Em areas afetadas pela mineracdo de Mn, estudos
desenvolvidos na Asia (LI et al., 2007; BOOJAR e GOODARZI, 2008) indicam que houve
translocacdo de Mn para a parte aérea da planta apds longo periodo de restauracdo. Esse efeito
foi atribuido a acumulacdo de Mn nos vacuolos das células das folhas, 0 que aumenta sua
tolerancia ao excesso de Mn (BOOJAR e GOODARZI, 2008). Da mesma forma, no estudo de
Bech et al. (2012), as plantas que cresceram nos locais contaminados conseguiram acumular
significativamente mais Mn na parte aérea do que nas suas raizes.

Li et al. (2007) encontraram, em uma mina de Mn restaurada por mais de 20 anos, 36
espécies de plantas de 22 familias colonizando a &rea e, medicdes de teores de metais mostraram
que houve translocacdo do Mn para a parte aérea das plantas. Raju et al. (2008) investigaram o
acumulo e distribuicdo do Mn em espécies de arvores identificadas em depdsito de mina de Mn:
Cassia siamea (Cassia), Azadirachta indica (Neem) e Holoptelia integrifolia (Holoptelia). Os
dados foram comparados com amostras coletadas de arvores sob vegetacdo natural livre de

contaminacgéo. Observou-se que Holoptelia tem uma habilidade especial para acumular grandes
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quantidades de Mn (168 a 1.744 mg kg*) sob condigo de estresse, 0 que sugere um mecanismo
de sequestro de Mn maior que das outras duas arvores que crescem no mesmo solo.

Em geral, as concentracdes de Mn nas diferentes partes das plantas diferem entre as
espeécies, 0 que indica diferentes estratégias no acimulo desse metal. De acordo com Baker
(1981), para a resposta da absorcdo de metal(6ides) nas folhas, plantas ‘normais’ podem tolerar
apenas baixas concentracdes biodisponiveis de metal(6ides) no solo, antes de morrerem devido
a elevada fitotoxidez. J& plantas exclusoras podem crescer sob uma faixa maior de
concentracgdes disponiveis de metal(0ides) até que os mecanismos fisiologicos ndo possam mais
controlar a absorgdo, causando a morte das plantas. Plantas bioindicadoras absorvem
metal(6ides) sobre uma faixa mais ampla do que plantas ‘normais’ e as concentragdes nas folhas
refletem a concentracdo dos metal(6ides) no solo, até que a fitotoxidez impeca o crescimento e
provoque a morte da planta. Algumas plantas sdo capazes de acumular teores extremamente
altos de Mn na parte aérea. Para estas espécies, chamadas hiperacumuladoras, além de
apresentar fatores de translocacdo e de bioacumulacdo maiores do que 1, é definida uma
concentragdo de Mn superior a 10.000 mg kg* (BAKER e BROOKS, 1989).

Plantas metaldfitas, as quais colonizam solo/substrato enriquecido com metal(6ides),
podem ser classificadas em: i) Metaléfitas a) obrigatorias — espécies que apresentam tolerancia
excepcional, na maioria das vezes, dependentes da ocorréncia dos metal(6ides) no solo
(algumas hiperacumuladoras) —, e b) facultativas — gen6tipos ou ecotipos/subespécies de
espécies comuns com tolerancia especifica a metal(dides) —, e ii) Espécies Associadas a)
tolerantes a metal(dides) — espécies moderadamente tolerantes a metal(6ides), porém nédo séo
dependentes da ocorréncia destes elementos no solo (também conhecidas como ‘pseudo-
metalofitas’ ou ‘espécies acompanhantes’) —, e b) ndo tolerantes a metal(6ides) — espécies com
baixa tolerdncia ou ndo tolerantes a metal(6ides), usualmente séo plantas daninhas, anuais, que
ndo demonstram vigor nem persisténcia em solos metaliferos (conhecidas como espécies
‘indiferentes’ ou ‘ocasionais’) — (LAMBINON e AUQUIER, 1963; BAKER et al., 2010).

Embora as plantas hiperacumuladoras sejam capazes de suportar concentrages de
metal(0ides) biodisponiveis muito superiores as plantas ‘normais’, bioindicadoras e exclusoras,
a maioria das espécies hiperacumuladoras ndo ocorre em solos ndo enriquecidos com
metal(0ides), devido as desvantagens competitivas. Muitos estudos com varias espécies de
metais, plantas e patdgenos mostraram que o fendtipo de hiperacumulacéo serve naturalmente
como uma defesa contra patdgenos e herbivoros (revisdes de BOYD e MARTENS, 1998;
BOYD, 2004, 2007; POSCHENRIEDER et al., 2006). Essa protecdo pode ser favorecida sob

determinadas condicdes, tais como: quando o metal € mais toxico para o patégeno ou herbivoro
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do que para a planta; quando o metal dificulta a viruléncia do patdégeno ou herbivoro; e quando
0 metal aumenta a resisténcia da planta ao fator de estresse biético (POSCHENRIEDER et al.,
2006). A hiperacumulacdo é um mecanismo que permite 0 sequestro de metais nos tecidos, o
que caracteriza a toleréncia (LEITENMAIER e KUPPER, 2013). Dou et al. (2009) explicam
que a alta tolerancia ao Mn em espécies hiperacumuladoras é devida a associagdo do metal com
0 oxalato. Fernando et al. (2010), no entanto, destacam que esse papel cabe aos acidos
carboxilicos, malato ou citrato.

Os gendtipos de plantas de culturas diferem na sensibilidade ao Mn, e micro-organismos
da rizosfera podem desempenhar um papel importante nessas diferencas genotipicas
(RENGEL, 1997). Os organismos associados a raizes afetam substancialmente o crescimento
da planta, e consequentemente, a composicdo da comunidade vegetal durante a sucessdo
(PUSCHEL et al., 2007) bem como as concentra¢des do elemento na planta. Neste sentido, o
teor de Mn e sua absorcédo sao geralmente menores em plantas micorrizadas devido a protecéo
contra 0 excesso de Mn. Entretanto, um dos impactos que a mineracdo de Mn pode trazer é a
auséncia de propagulos infectivos como esporos, raizes colonizadas e hifas (RIVERA-
BECERRIL et al., 2013). Segundo Matias et al. (2009), o sucesso da restauracdo de solos
minerados pode ser alcancado pelo uso de espécies nativas que realizam interagcdes simbidticas
com bactérias fixadoras de nitrogénio e fungos micorrizicos arbusculares.

O conhecimento sobre a fisiologia de plantas hiperacumuladoras ainda é escasso,
principalmente quando se trata de hiperacumuladoras que estabelecem simbiose com fungos
micorrizicos (SMITH e READ, 2008; VERBRUGGEN et al., 2009; van der ENT et al., 2013;
LAMBERS et al., 2015; GOOLSBY e MASON, 2015). Embora os mecanismos de absor¢éo
de Mn por plantas micorrizadas ainda estejam sendo elucidados, especula-se que mecanismos
de hiperacumulacdo utilizados por espécies de Alyxia — Apocynaceae — (Nova Caledonia) e
Cupania — Sapindaceae — (Brasil) sejam semelhantes aos mecanismos utilizados por plantas
que néo estabelecem simbiose com fungos micorrizicos. Neste caso, ha dois grupos de plantas:
i) plantas formadoras de estruturas semelhantes a escova de garrafa nas raizes, que sd&o um
aglomerado de pélos radiculares (cluster roots), através dos quais a planta exsuda acidos
organicos (por exemplo, oxalato, malato, citrato dentre outros) para solubilizar fosforo, e
consequentemente, torna solivel também o Mn (GARDNER et al., 1982; SHANE e
LAMBERS, 2005), e ii) plantas ndo formadoras de aglomerado de pélos radiculares, como
espécies das familias Phytolaccaceae e Polygonaceae. Ainda ndo ha informacé&o sobre a quimica

da rizosfera de espécies de Phytolacca. Portanto ndo se sabe se 0 acumulo de Mn é devido a
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liberacdo de &cidos organicos, prétons ou ambos (XUE et al., 2005; XU et al., 2006; MIN et
al., 2007; LIU et al., 2010).

2.3.3 Mn e FMAs

Os estudos sobre a coloniza¢do micorrizica, tanto em areas de vegetacdo primaria da
Amazonia (BONETTI et al., 1984; OLIVEIRA et al., 1999) como naquelas afetadas pela
mineragdo, tém demonstrado grande variacdo. No primeiro caso, as espécies nativas podem
apresentar grandes diferencas quanto a responsividade, dependéncia micorrizica e eficiéncia na
absorcdo de fosforo (SIQUEIRA e SAGGIN-JUNIOR, 2001). J4 em &reas impactadas pela
mineracgdo, as plantas locais podem mostrar baixa colonizacdo micorrizica (RAMAN et al.,
1993; PAWLOWSKA et al., 1996; MEHROTRA, 1998; MELLONI et al., 2003) ou mesmo
auséncia dela (GOULD et al., 1996; RIVERA-BECERRIL et al., 2013).

Cardoso et al. (2002) relatam que o0 excesso de metais, entre eles 0 Mn, pode diminuir
ou inibir o desenvolvimento inicial de hifas fungicas e dessa forma retardar ou suprimir a
formacdo da simbiose micorrizica. Em &reas de mineragdo revegetadas, Pawlowska et al. (1996)
verificaram que a disponibilidade de Mn n&o afetou a intensidade de colonizagdo micorrizica
e, ainda, que esta ndo evitou que as plantas acumulassem o metal na parte aérea. Portanto, em
areas com niveis toxicos do elemento, os fungos micorrizicos arbusculares podem unicamente
atuar na sobrevivéncia das plantas (LEUNG et al., 2007).

De acordo com Lambers et al. (2015) a hiperacumulacdo de Mn nas espécies
micorrizicas ndo reflete o teor de Mn disponivel no solo, estando associada a processos
altamente dindmicos de mobilizacdo do Mn na rizosfera, provavelmente devido a liberacdo de
prétons e acidificacdo subsequente da rizosfera. Os carboxilatos gerados para produzir os
protons langados na rizosfera séo utilizados internamente para ligar o Mn dentro dos tecidos
das plantas, reduzindo assim os efeitos toxicos da hiperacumulagdo do Mn.

O efeito micorrizosférico, capaz de aumentar populagdes microbianas selecionadas, nas
proximidades das hifas, foi postulado por Linderman (1988), demonstrando o efeito
significativo das hifas extrarradiculares de FMA, sobre a microbiota do solo. Além de maior
atividade microbiana, a rizosfera de plantas micorrizadas € bioguimicamente mais ativa, em
comparacdo as plantas ndo micorrizadas, devido a maior deposic¢do de carboidratos no solo,
proporcionada pelas hifas extrarradiculares.

Véarios mecanismos de desintoxicacao de elementos toxicos em plantas e micorrizas tém

sido sugeridos, tais como: (1) efeito de dilui¢do nos tecidos vegetais devido ao crescimento das
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plantas; (2) exclusdo da absorcao através de precipitacdo ou quelacao na rizosfera; (3) reducéo
da absorcdo em decorréncia da retencdo e imobilizagdo em estruturas fangicas; (4) a membrana
plasmatica funcionando como uma barreira seletiva em plantas e fungos; (5) acdo de
transportadores especificos ou ndo-especificos e dos poros na membrana plasmatica em plantas
e fungos (importacdo passiva e ativa); (6) quelagdo no citosol, incluindo o uso de
metalotioneinas (plantas e fungos), acidos organicos, aminoacidos e chaperonas metal-
especificas; (7) sequestro nos vacuolos das células vegetais e fungicas; (8) transporte através
das hifas de fungos; (9) exportacédo pelo fungo e importacdo em células vegetais, envolvendo
transporte ativo e passivo para as micorrizas (CABRAL et al., 2015).

A ocorréncia do maior nimero de géneros de Glomus ou Acaulospora tem sido
encontrada em locais sob influéncia da mineracdo/degradados (CAPRONI et al., 2005; SILVA
et al., 2005; HOLSTE et al., 2016). Alem disso, espécies de Glomus ou Acaulospora tendem a
ser encontrados em solos com pH menor que 6,5 e/ou com baixo teor de fosforo (MAIA e
TRUFEM, 1990; SOUZA et al., 2003). Wei et al. (2014) investigaram a diversidade molecular
de fungos micorrizicos arbusculares associados a uma planta hiperacumuladora de Mn em area
de mineracdo de Mn e observaram que Glomus foi o género dominante nesta comunidade FMA.
Em éarea estéril revegetada com Acacia mangium, ap6s mineracdo de bauxita, Caproni et al.
(2005) identificaram 18 espécies de FMAs pertencentes a seis géneros. O maior nimero de
espécies pertenceu ao género Glomus, seguido do género Acaulospora. Da mesma forma, em
area afetada pela mineracdo de cobre, Silva et al. (2005) detectaram maior representatividade
do género Glomus. Na Costa Rica, Holste et al. (2016) observaram em seu estudo de restauracdo
em area de floresta tropical que a maioria das espécies de fungos pertenceu ao género Glomus
e ao género Acaulospora, e representaram mais de 95% da densidade de esporos em todas as

areas do estudo restauradas.

2.3.4 Mn e bactérias redutoras e oxidantes

A biodisponibilidade de Mn é intensamente influenciada pelos fatores que determinam
0 seu estado de oxidagdo (SPARROW e UREN, 1987; SPOSITO, 1989; COUTURE et al.,
2015). Mn(1l) normalmente é soltvel ou complexado a ligantes organicos ou inorganicos.
Mn(I11), a menos que esteja complexado a ligantes ou incorporado em enzimas, € instavel em
ambientes aquosos e prontamente convertido em Mn(Il) e Mn(1V). Mn(IV) forma oxidos e
oxido-hidroxidos altamente insolUveis. Em sistemas naturais, a oxidacdo de Mn(ll) &

termodinamicamente favoravel, no entanto, ela ocorre em taxas muito baixas (DIEM e



23

STUMM, 1984; NEALSON et al., 1988; BROUWERS et al., 2000). A oxidacao abiotica de
Mn(I1) pode ser catalisada por condi¢cdes ambientais extremas (por exemplo, pH elevado e alta
pressdo de O) e por adsor¢do de ions nas superficies de minerais tais como oxidos de Fe e
silicatos (MORGAN e STUMM, 1964; SUNG e MORGAN, 1981; HEM e LIND, 1983;
MURRAY et al., 1985; DAVIES e MORGAN, 1989; BROUWERS et al., 2000).

Comparada com a oxidacéo abioética de Mn(ll), os micro-organismos podem acelerar a
oxidacdo em até cinco vezes (NEALSON et al., 1988; TEBO, 1991; WEHRLI, 1990;
BROUWERS et al., 2000). A oxidacdo microbiana de Mn(ll) ocorre através de mecanismos
indiretos e diretos. Os mecanismos indiretos incluem a producdo de O, na fotossintese, e de
metabolitos alcalinos ou oxidantes. J& mecanismos diretos de oxidagdo de Mn(Il) envolvem a
producdo microbiana de macromoléculas especificas acelerando o processo, envolvendo a
producdo e excrecdo de acidos organicos (BROUWERS et al. 2000). Estirpes bacterianas na
maioria das vezes solubilizam Mn por mecanismo direto e enzimatico, envolvendo o contato
direto com a superficie do mineral. Bactérias solubilizadoras de Mn possuem varias enzimas
solubilizadoras de metais (por exemplo, oxidase multi-cobre e redutase de manganés).

A reducdo de Mn(l1V) é favorecida pela presenca de agentes redutores sob condicGes
anaerobicas, baixo pH ou na presenca de agentes complexantes de Mn(ll). As conversdes de
Mn entre os estados de oxidacdo podem ser catalisadas por organismos vivos, principalmente
micro-organismos. Muitas espécies de bactérias anaerobicas sdo capazes de reduzir 6xidos de
Mn, tanto pela producédo de &cidos organicos ou substancias redutoras (por exemplo, sulfetos)
guanto pelo uso de metal oxidado como aceptor final de elétrons na respiracdo anaerdbica
(LOVLEY, 1991; NEALSON e MYERS, 1992; NEALSON e LITTLE, 1997; BROUWERS et
al., 2000). Em ambientes aer6bicos uma grande variedade de micro-organismos catalisa a
oxidacdo de Mn(ll) (EHRLICH, 1984; GHIORSE, 1984; BROUWERS et al., 2000). Em
ambientes estratificados, espécies microbianas redutoras e oxidantes podem promover uma
ciclagem répida de Mn em torno do limite 6xico/anoxico. Nestes ambientes, o0 Mn pode atuar
como um transporatdor na oxidacao e potencial reducdo de compostos organicos (NEALSON
e MYERS, 1992; BROUWERS et al., 2000).

Diversas bactérias pertencentes aos grupos Proteobacteria, Actinobacteria e Firmicutes
tém sido descritas como capazes de solubilizar Mn. Em estudo recente, utilizando abordagem
metagenémica, Ghosh & Das (2018) verificaram que o filo Proteobacteria mostrou-se mais
abundante (42,47%), seguido por Actinobacteria (23,99%), em rejeitos de mineragao de Mn na
india. Os dois grupos foram encontrados na maioria das amostras de solo. Em termos de

diversidade, os autores demonstraram o alto indice de Shannon (5,2) indicando a riqueza. Em
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estudos anteriores, verificando bactérias cultivaveis solubilizadoras de Mn, os pesquisadores
relataram a presenca de Acinetobacter sp. e Enterobacter sp. (Proteobacteria) e Lysinibacillus
sp., Bacillus sp., Bacillus cereus, Bacillus nealsonnii e Staphylococcus hominis (Firmicutes).
Ghosh et al. (2016a) demonstraram ainda a presenca de varias estirpes nao cultivaveis
pertencentes aos filos Acidobacteria, Verrucomicrobia, Bacteroidetes, Chloroflexi,
Planctomycetes e Gemmatimonadetes, as quais ainda ndo haviam sido relatadas.

Charney et al. (1951) demonstraram que o Mn estimula a esporulacao de varias espécies
de Bacillus (B. subtilis 6633, B. subtilis 90, B. subtilis Tracy, B. megaterium B938, B.
betanigrificans 7048, B. polymyxa 2823, B. alvei 8240 e B. brevis 2785). Além destas espécies,
os autores verificaram que embora a esporulacdo ndo tenha sido estimulada na espécie B.
pumilus 7061, o crescimento desta espécie foi estimulado pelo fornecimento de Mn. Em 1949,
Gale ja havia demonstrado a importancia do Mn na assimilacdo de glutamato pela espécie B.
subtilis, uma vez que as células crescidas em meio deficiente em Mn(I1) reduziram a capacidade
de acumular o aminoéacido.

Um dos primeiros registros do género Bacillus, como bactérias redutoras de Mn foi
observado por Ehrlich (1963), que isolou estas bactérias de substrato oceanico. Outros estudos
obtiveram este género da rizosfera de culturas agricolas (POSTA et al., 1994; NOGUEIRA et
al., 2007), minérios de Mn (RUSIN et al., 1991; GHOSH et al., 2016b) e rejeitos da mineragao
de Mn (SANKET et al., 2017; GHOSH e DAS, 2018). Dixit et al. (2018) encontraram isolados
pertencentes ao género Bacillus sp. em mina de Mn na india, onde estas bactérias atuam como
oxidantes de ferro e enxofre, com capacidade de crescer em baixo pH, o que favorece a

solubilizacdo de Mn.
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ABSTRACT

Revegetation of areas with mine tailings should consider not only the best technique but also
the choice of species adapted to this condition. This study aimed to analyze the occurrence of
plant species, their Mn concentrations, and mycorrhizal colonization after implementation of
two revegetation techniques (replacement of topsoil with natural seed bank and planting of
seedlings) in an area of disposal of tailings from Mn processing compared to a native forest
area as well as to a place that was not revegetated. Plant samples (at least three
individuals/species) were collected from the understory at revegetated locations and forest. The
established plant species and their Mn concentrations, mycorrhizal colonization, and forms of
Mn in the soil were analyzed. The use of topsoil led to greater plant diversity. The high
concentrations of Mn in the substrates did not affect the occurrence of vegetation in the
understory and mycorrhizal colonization. The plant species established in the revegetated areas
differed in relation to Mn concentration (471-27,842 mg kg™ in leaves), Mn translocation factor
(0.2-125.3) and mycorrhizal colonization rates (1-35%). Four potential Mn hyperaccumulators
species were identified: Aparisthmium cordatum, Clidemia hirta, Socratea exorrhiza, and

Vismia latifolia.

KEYWORDS
Tailings dam; forms of Mn; mycorrhizal colonization
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Introduction

Manganese (Mn) is a metal that is not found in its elementar state in nature; its minerals
occur in formations mainly of oxides, but also hydroxides, silicates, and carbonates (Maynard
2004). Mn ore is a natural resource essential in production of iron alloys and steel, which
represent 85% of the demand for this element (Olsen et al. 2007). Mn is also used by industry
in production of batteries, glass, paints and varnishes, chemical products, ceramics, and
fertilizers (Gonc,alves and Serfaty 1976).

South Africa, China, Australia, Gabon, and Brazil are responsible for 80.5% of world
Mn Production (USGS 2016). According to the Brazilian Annual Mineral Production Report
(Anuério Mineral Brasileiro), the main Brazilian reserves of Mn ore are in the states of Para
with 69.84%, Mato Grosso do Sul with 26.08%, Minas Gerais with 3.38%, and Ronddnia with
0.7%. Brazilian production of processed Mn ore was 2.82 million tons (DNPM 2016). Mn ore
is surface mined, and the extracted ore is prepared in a processing plant. Crushing, screening,
and classification operations are used, producing products of different particle sizes. Processing
of ore generates tailings that are disposed of in a dam reservoir (Quaresma 2009). The entire
extraction and processing operation is regulated by Brazilian legislation, which defines criteria
for the process of environmental licensing, aiming to minimize environmental impacts, as
established in the National Environmental Council (Conselho Nacional do Meio Ambiente —
CONAMA) Resolution no. 237 of 1997 (BRASIL 1997).

Reclamation of areas impacted by mining normally involves reestablishment of
vegetation (Almeida and Sanchez 2005), which can be achieved by various techniques.
Prominent among these techniques is nucleation, which is based on establishment of small
nuclei or islands of vegetation. One way of implementing the nuclei is transposition of the seed
bank through the use of topsoil, including litter, from previously forested areas, composed of
the soil surfasse layer and of plant litter (Reis et al. 2003). The main advantage of this technique
is introduction of a high density of viable seeds from various native species (Rodrigues et al.
2010). Nevertheless, success of this technique depends on the germination capacity of the
species that are in the seed bank. Another technique often used in the revegetation process is
planting of seedlings. In this case, species are selected based on their regional occurrence,
attractiveness to fauna, and adaptation to soil moisture conditions, among other characteristics
(Martins 2013). The success of this technique depends on the establishment of seedlings in the
areas to be revegetated (Souza et al. 2006). Revegetation of areas exploited for Mn mining is
not very common and, in fact, few areas in this situation have been registered (Li et al. 2007;

Juwarkar et al. 2009; Nair et al. 2011). In Brazil, there are records of this activity in the Navio
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Range in PA (Drummond 2000) and in Mount Urucum, MS (Verissimo and Valcarcel 1992),
however, with few details.

Although Mn is an essential mineral for plants, in excessive amounts, it can be toxic.
Mn toxicity is favored under acid pH conditions, which contributes to predominance of Mn?*,
the most soluble form taken up by the roots (Foy et al. 1978). Plants that live in soils exploited
by Mn mining may exhibit different responses. In environments with high concentrations of
Mn, the element tends to be retained in the roots (Wang et al. 2008). In contrast, some studies
show that Mn tends to be translocated to the plant shoots, and the highest concentrations are
found in the leaves (Li et al. 2007; Boojar and Goodarzi 2008; Bech et al. 2012; Liu et al. 2014a,
2014b).

Organisms associated with roots substantially affect plant growth and, consequently, the
composition of the plant community during succession (Plschel et al. 2007), as well as the
concentrations of the element in the plant. In this respect, Mn concentration and its uptake are
generally lower in plants with mycorrhizal fungi, due to protection against excess Mn in the
soil. However, one of the effects that Mn mining may bring about is the absence of mycorrhizal
colonization (Rivera-Becerril et al. 2013). According to Matias et al. (2009), success in
reclamation of mined soils can be achieved through the use of native symbiont species of
rhizobia or mycorrhizal fungi.

The aim of this study was to analyze native plant species, their Mn concentrations, and
mycorrhizal colonization after implementation of two revegetation techniques in an area of
disposal of tailings from Mn processing compared to an area with native forest.

Materials and methods
Study area and sampling

This study was carried out at four locations of an area revegetated 12 years ago in the
former area of the Kalunga tailings dam at the Azul Mn mine in the muncipality of Parauapebas,
in the southeast of the state of Para, Brazil.

Climate in the region is tropical hot and humid (Aw), according to the Koppen
classification, with mean annual temperature of 26 °C and mean annual rainfall of 2000 mm.
As in the other parts of the Amazon, there are two seasons, according to annual distribution of
rainfall. The rainy season, also known as the Amazon winter, due to the greater volume of
rainfall, extends from November to May, whereas the season with little rain, known as the
summer or dry season, is the other months (IBAMA 2003; Costa et al. 2005).

Plants from the understory and soil samples were collected after the end of the rainy

season (June 2014). Four locations were evaluated: (i) Topsoil (T) — location of the tailings dam



39

(six plots of 2500 m? — 50 m x 50 m) revegetated by transposition of the surface soil layer and
plant litter (30 cm of organic soil) originating from a nearby area of native vegetation
suppressed for Mn mining; (ii) Planting of seedlings (PS) — location of the dam revegetated by
planting of seedlings [nine plant species: (a) Euterpe oleracea Mart., (b) Dinizia excelsa Ducke,
(c) Chorisia speciosa St. Hil., (d) Stryphnodendron sp., (e) Cassia ferruginea (Schrad.), (f)
Parkia nitida Miq., (g) Inga laurina (Sw.) Willd, (h) Tabebuia roseo-alba (Ridl.) Sanwith, and
(i) Byrsonima stipulacea A. Juss.], which was performed directly over the tailings after adding
300 g of dolomitic limestone mixed with 0.03m? of organic soil (20 days before planting) in
plant holes with dimensions of 0.4 x 0.4 x 0.4 m, and spacing of 3.0 x 3.0 m; (iii) Tailings (TL)
— location of the dam that was not revegetated; and (iv) Native Forest (NF) — area of primary

vegetation adjacent to the Mn tailings dam (Figure 1).

General Localization Map

Legend
Top Soil

Planting of Seedlings ?

Without treatment

Native Forest

Figure 1. Aerial view of the former Mn tailings dam area, with the respective sampling points

at the four locations studied. Image: courtesy of Rafael Ribeiro Almeida.

At each study location, six sampling points, distant from each other about 30 m, were
selected at random for plant and soil collection. Within a circle with a radius of 2 m around
each sampling point, composite soil samples (one sample = five simple subsamples) were
collected from the 0 to 20 cm layer (Ribeiro et al. 2018). In the two revegetated locations and
also in the native forest area, the vegetation of the understory/lower stratum was sampled in
area within the circle with a radius of 2 m around each sampling point. The criterion for
inclusion in the plant sample was established as all complete (leaf, stem, and roots) for each
species with at least three individuals in the sampling point area. Three individuals were put
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together to form a composited sample per species. One gram of fine roots from the sample of
each species was separated for mycorrhizal colonization analysis. Some plant species were
collected in more than one sampling point (Tables S1-S3).

Soil analysis

Mn was extracted from the substrate in a sequential manner according to the
methodology of Shuman (1979, 1985): (i) fraction 1 (exchangeable) was extracted with 20 mL
of 1.0 M Mg(NO:zs). at pH 7.0; (ii) fraction 2 (bound to organic matter) was obtained using 10
mL of 0.7 M NaOCI at pH 8.5; (iii) fraction 3 (bound to Mn oxide) was determined with the
use of 0.1 M hydroxylamine hydrochloride, pH 2.0; (iv) fraction 4 (bound to amorphous iron
oxide) was defined with the modifications suggested by Chao and Zhou (1983) after extraction
with 0.25 M hydroxylamine hydrochloride + 0.25 M hydrochloric acid; (v) fraction 5 (bound
to crystalline iron oxide) was extracted with 0.2 M ammonium oxalate + 0.2 M oxalic acid +
0.1 M ascorbic acid, adjusted to pH 3; and (vi) fraction 6 (residual) was defined by the
difference between total Mn and the sum of the fractions.

Total Mn was obtained by method 3052 of the USEPA by digestion in a microwave
oven with HNOsz + HF (USEPA 1996). The Mn concentration was determined by atomic
absorption spectrophotometry.

The attributes of the substrates of the study locations are shown in Table 1. More details
can be obtained from Ribeiro et al. (2018).

Table 1. Attributes of substrates from three locations of a former Mn mine tailings dam area

and from a native forest location.

) pH oM \% t Ca Mg Al P K Mn Sand Silt Clay
Locations
H,0(1:25) (dagkg?®) (%) (cmolc dm®) (mg dm) (dag kg
T 4.9 15 163 11 05 02 04 12 38 370 28 26 46
oS 55 0.5 106 05 02 01 01 14 34 532 35 55 10
TL 5.6 0.4 72 04 01 01 01 13 33 562 64 23 13
NF 5.2 2.4 336 21 14 05 01 10 51 212 21 9 70

Notes: T: topsoil; PS: planting of seedlings; TL: tailings; NF: native forest. OM (Na,Cr,O7 4N+H,SO.
10 N) (Walkley and Black, 1934); V = base saturation; t = effective cation exchange capacity;
Exchangeable Ca, Mg, and Al (1 mol/L KCI) (McLean et al., 1958); Available P, K, and Mn (Mehlich-
1-Mehlich, 1953). Particle size analysis performed by the Bouyoucos hydrometer method
(Bouyoucos,1951).

Identification of plant species and Mn concentration in plant parts
The plant species found in the two revegetated locations (T and PS) and in the native

forest area were identified locally by a specialist and classified at the level of family, genus,
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and species. The names of the species were updated and standardized based on data from the
Missouri Botanical Garden (www.tropicos.org). Arboreal, shrub, sub-shrub, herbaceous, and
liana species were identified in classification, according to growth habit, using the database of
the Species List of Brazilian Flora (Reflora 2016).

The plant parts (leaf, stem, and roots) were washed in running water, neutral detergent
(ImL L), and distilled water (Carmo et al. 2000). The plant material was dried in a forced air
circulation oven at 65 °C. After constant weight, the material was ground in a Wiley type mill
and passed through a 1.0 mm mesh sieve.

The ground samples (around 0.5 g) were digested in an HNOs and HCIO4 (2:1, v/v)
solution in a block digester (Malavolta et al. 1997). The Mn concentration was determined by
atomic absorption spectrophotometry. To ensure the quality of metal analysis, a standard
reference material was included in each battery (Tomato Leaves 1573a) certified by the
American National Institute of Standards and Technology (NIST), as well as a blank sample,
obtaining a mean recovery rate of 92 %.

The following were evaluated: (i) the translocation fator (TF) (leaf/root concentration)
and (ii) bioaccumulation fator (BF) of Mn (leaf/soil concentration) (Li et al. 2007).
Mycorrhizal colonization

For the estimate of mycorrhizal colonization, one gram of fine roots from each species
were clarified with 5 % KOH and 3 % H:0, acidified with 1 % HCI, and stained in 0.01 %
trypan blue (Koske and Gemma 1989). For calculation of the percentage of mycorrhizal
colonization, the quadrant intersection method was used (Giovannetti and Mosse 1980).
Statistical analysis

In order to compare the plant Mn contents, as well as the bioaccumulation factor and
the translocation factor, among the three study locations (topsoil, native forest, and planting of
seedlings), the data from all plants analyzed at each sampling point was combined by
calculating their geometric mean, yielding a single data point for each sampling point. The
resulting variables were then log-transformed and submitted to a one-way analysis of variance
(ANOVA), with the three study locations as explanatory variable. These ANOVA models were
fitted using generalized least squares due to the observed heterogeneity of residual variance
(Zuur et al 2010; Cleasby and Nakagawa 2011). Comparisons among study locations were
performed using Tukey’s honest significance difference (HSD) test at p = .05. All analyses were
performed in R 3.4.3 (R Development Core Team 2017). For comparing soil Mn content among
study locations, the same procedure as above was applied for each. Pearson correlation

coefficients were used to identify associations between the plant and soil variables.
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Results and discussion
Forms of Mn in the substrates of the diferente study locations

The total Mn contents at PS location were higher than T and FN and similar to TL (Table
2). The high Mn contents in these substrates can be related to the processing of Mn ore, which
can generate a residue with about 63% of the metal, which allows its recovery (Lima et al.
2008). Souza et al. (2016) found the following chemical composition of tailings coming from
the Azul Mn mine (%): 7.1 Mn; 34.2 silica; 29.7 alumina, and 7.3 Fe, and mineralogical
constitution (in weight): kaolinite (71%), cryptomelane-hollandite (17%), goethite (3.7%),
bixbyite (3.1%), and quartz (0.7%). In the same region, Azevedo et al. (2016) evaluated Mn
tailings from the Kalunga dam and observed mineralogical composition mainly formed by
kaolinite, gibbsite, goethite, birnessite, todorokite, and quartz.

In locations with tailings (T, PS, and TL) the high Mn total contents can be considered
phytotoxic, since they exceed the 5000 mg/kg (Alloway 1995). Absence of plants in TL and
their very low occurrence in PS indicated the high level of toxicity in these locations (Table 3).
Although T location also had total contents above 5000 mg/kg, the organic matter layer (top
soil from forest) just above the tailings increase OM in the substrate (Table 1) and may have
been involved in reducing the availability of manganese to the plants, probably by
immobilization and thus decreasing its toxicity to plants (Juwarkar et al. 2009). The total
content of Mn in the forest soil (1778 mg Mn/kg) can be considered high when compared to the
total soil content of the state of Para, Brazil, under natural conditions, 180 mg Mn/kg — method
3051, USEPA (Fernandes et al. 2018).
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Table 2. Manganese concentrations (mg/kg) in the different chemical fractions of this element
in the substrate and relative percentage in each fraction in relation to total Mn, in the study
locations, at the depth of 0 to 20 cm

Locations Ex SE % OM SE % OxMn SE % OxFeA SE % OxFeC SE % R SE % Total SE

T 91 30 0O 02 00 O 1260 487 7 1435b 944 8 226b 110 1 16,067 5941 84 18997 7151

PS 0.2 01 O Ot.)l 00 O 27b77 32 6 568la 1039 12 700a 119 2 37,%89 4706 80 46t.J5C47 4443

TL 0.2 00 O Ol.)Z 01 O 27a83 22 8 8786a 525 24 760a 23 2 24,?[23 3604 66 36.?152 4059

NF 16.2 25 1 351).9 445 2 42a4 c 102 24 249b 23 14 10b 04 1 1031(;1 c 160 58 1.328 c 171
a a

Notes: T: topsoil; PS: planting of seedlings; TL: tailings not revegetated; NF: native forest. Fractions:
Ex: exchangeable; OM: bound to organic matter; OXMn: bound to manganese oxide; OxFeA: bound to
amorphous iron oxide; OxFeC: bound to crystalline iron oxide; and R: residual. SE: standard error.
Means followed by the same letter in the column do not differ among themselves by Tukey’s test, p<.05.
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However, this high content can be attributed to the source material of the region, associated to
the sediments of the Aguas Claras Formation, which is composed of manganese pellets (20—
30% Mn) and manganese dioxides (medium content 46% Mn) in the form of nsutite, pisolitic
(14-18% Mn) and detritic (about 45% Mn) materials, with cryptomelane as the main mineral
(Dardenne and Schobbenhaus 2003; Costa et al. 2005).

The different Mn fractions in the soil samples collected at the different locations are
shown in Table 2. The Native Forest soil exhibited the highest concentrations of exchangeable
Mn (also Topsoil) and Mn bound to organic matter. In contrast, the Mn bound to oxidic fractions
is predominant in PS and TL locations (Table 2).

The differences in the Mn concentrations in the soil fractions of each location may be
related to their mineral composition. The soil of the NF area has a higher constitution of fine
particles with a clayey texture, which explains its lower reserve of residual Mn and higher
concentrations of exchangeable Mn and Mn bound to organic matter. However, in the substrates
of the T, PS, and TL locations with lower clay contents, Mn remains in less soluble forms (Table
2). In addition, in forest ecosystems, the dropping of senescent components of the plants,
especially leaves, returns significant amounts of nutrients to the soil, enriching it as
decomposition occurs (Luizdo 1989). In the case of Mn, in the initial stages of decomposition,
the Mn coming from plant matter is transformed into available Mn, and later, with an increase
in oxidation, the Mn is transformed into less available forms (Blanchette 1984). The
exchangeable fraction is the most important form of available Mn in the soil for the plants, and,
with the addition of organic matter, the organic fraction comes to be most responsible for this
low availability (Shuman 1988). Nevertheless, most of the Mn appears bound to the Mn oxide
fractions, Fe oxide fractions, and the residual. The residual fraction has the highest percentage
(higher than 50 %) of the Mn present in the soil/substrate, indicating its low mobility in the soil
(Table 2), as also found by Wang et al. (2008). The metals in the residual fraction are bound to
the silicates, crystalline iron oxides, and other minerals that were not solubilized in the previous
extractions. In the soil, this can be attributed to the forms of Mn that occur and participate in
the structure of the primary minerals; and, in the tailings, it is attributed to the chemical
composition. Kossoff et al. (2014) highlight that the presence of silica and Fe is nearly universal
and, generally, they are the most abundant elements in tailings, along with Al, Ca, K, Mg, Mn,
Na, P, Ti, and S.

Native species in different locations in the area of the tailings dam
Of the 36 plant species registered, 28 were identified, and they belonged to 24 genera

and 16 families (Table 3). The occurrence of specific plants in metalliferous soils (soils
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naturally or anthropogenically enriched with metal(loid)s has been recognized for more than
400 years (Thalius 1588).

Table 3. Plant species growing in the understory at different locations of a former Mn tailings

dam.
. . Growth
Family Species habit T PS NF
1. Annonaceae Anaxagorea brevipes Benth. arboreal X
2. Apiaceae Echinophora sp. herbaceous X
3. Arecaceae Socratea exorrhiza (Mart.) H. Wendl. arboreal X
4. Asteraceae Eupatorium sp. sub-shrub X
5. Euphorbiaceae Aparisthmium cordatum (A. Juss.) Baill. shrub X
6. Fabaceae Senna latifolia (G. Mey.) H.S. Irwin & shrub X
Barneby
Senna silvestris (Vell.) H.S. Irwin & arboreal X
Barneby
Inga laurina (Sw.) Willd. arboreal X
Piptadenia suaveolens Migq. arboreal X X
Senegalia pennata (L.) Maslin shrub X X
Inga edulis Mart. arboreal X
Inga capitata Desv. arboreal X
Hymenolobium excelsum Ducke arboreal X
7. Hypericaceae Vismia latifolia (Aubl.) Choisy arboreal X X
8. Malpighiaceae Byrsonima crassifolia (L.) Kunth arboreal X
9. Melastomataceae Clidemia hirta (L.) D. Don shrub X X
10. Phyllanthaceae Phyllanthus niruri L. herbaceous X
11. Piperaceae Piper arboreum Aubl. shrub X X
Piper sp. shrub X
12. Poaceae Paspalum sp. herbaceous X
Olyra micrantha Kunth herbaceous X
13. Rubiaceae Borreria sp. shrub X
Spermacoce latifolia Aubl. herbaceous X
14. Sapindaceae Serjania membranacea Splitg. liana X
Vouarana guianensis Aubl. arboreal X
Cupania sp. arboreal X
15. Selaginellaceae Selaginella sp. herbaceous X
16. Urticaceae Cecropia distachya Huber arboreal X
Morphoespecies 1 Morphoespecies 1 unknown X
Morphoespecies 2 Morphoespecies 2 unknown X
Morphoespecies 3 Morphoespecies 3 unknown X
Morphoespecies 4 Morphoespecies 4 unknown X
Morphoespecies 5 Morphoespecies 5 unknown X
Morphoespecies 6 Morphoespecies 6 unknown X
Morphoespecies 7 Morphoespecies 7 unknown X
Morphoespecies 8 Morphoespecies 8 unknown X
16 families 24 genera and 28 species 20 9 12

Note: T: topsoil; PS: planting of seedlings; NF: native forest.

The Fabaceae family represented 22% of the species registered and was predominant in
the location revegetated through the use of Topsoil from forest (Table 3). The higher
representation of the Fabaceae family can be explained by it having more resilient species,
which allow them to live in adverse environments (Aradjo et al. 2006). In addition, it is the
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family with the greatest diversity of species in the Amazon ecosystems (Moreira et al. 1992).
Considering the known growth habit of each plant species collected in the areas studied, there
was predominance of trees, with 13 species (46 %), followed by 7 shrub species (25 %), 6
herbaceous species (21 %), and one sub-shrub (4 %) and liana (4 %) species.

Compared to the location revegetated by Planting of Seedlings (PS) and to Native Forest
(NF), the location revegetated through the use of Topsoil (T) exhibited greater diversity of plant
species after 12 years. This result shows the importance of topsoil (surface soil layer)
management for revegetation of mined areas, since removal of the surfasse layer is necessary
for ore extraction (Moreno-de las Heras et al. 2008; Ribeiro et al. 2011; Leal Filho et al. 2013),
but it can be reused to advantage in revegetation. Topsoil is not only a seed bank but also adds
organic matter to the system, improving many soil properties, and it restores macro- and
microbiota, which have a fundamental role in soil formation and promotion of plant growth
(Souza et al. 2006; Moreno de las Heras et al. 2008). In a study developed in a coal mine,
Moreno-de las Heras et al. (2008) used two recovery techniques on hillsides with different ages
of vegetation, showing that after 15 years, the plant communities in areas revegetated with
topsoil had greater diversity and plant cover than the diversity and cover observed in areas
revegetated through planting of seedlings.

In this study, the species initially planted in the location revegetated by Planting of
Seedlings were absent although suitable management techniques such as fertilization were
carried out; in this location, herbaceous and shrub plants predominated (Table 3). In respect to
absence of species, the genotypes planted initially likely did not have characteristics that
allowed them to establish in the metalliferous substrate (secondary environment). In this case,
in addition to tolerance to metal(loid)s, plants must be able to survive with low P concentration
and low organic matter in the soil; moreover, they need to be drought resistant and able to grow
in friable (loose) soils. This result shows the need for studies in respect to which genotypes
should be given priority in selection of species to make up the list of plants to be introduced
through planting of seedlings, when this is the revegetation alternative most appropriate for the
location.

In regard to the presence of herbaceous species in the location, this may be related to
the absence of forest canopy and to the short life cycle and high reproductive ability of
herbaceous species; this facilitates entry of the seeds of these species and their incorporation in
the substrate. In addition, herbaceous species are hardy, not very demanding concerning

edaphic conditions, heliophytes, and drought resistant (Souza et al. 2006).
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The species that the locations revegetated by the T and PS had in common were
Senegalia pennata, Vismia latifolia, Clidemia hirta, and Piper arboreum, plants with shrub and
arboreal growth habit, which may indicate recovery of mining areas by these plants bearing up
under the conditions of the substrates, even under different recovery techniques. As the
succession process advances, there is a reduction in the density of herbaceous species and an
increase in the density of shrub and arboreal species (Baider et al. 2001), and this, in fact, is
observed in the NF area. Nevertheless, the smaller number of herbaceous species in the
understory of the NF is related to the presence of a closed canopy, which reduces the incidence
of solar radiation, limiting the growth of herbaceous species (which require more light). The
canopy influences luminosity and spectral composition, as well as the temperature of the air
and soil, relative humidity, and soil moisture (Rincon and Huante 1993).

Mn concentrations in the different parts of the plants

In general, the Mn concentrations in the different parts of the plants differ among the

species, which indicates different plant strategies of metal accumulation (Table 4) according

the different revegetation techniques (Table 5).

Table 4. Mn concentration, translocation factor, and bioaccumulation factor in plant species
growing in the understory at different locations of a former Mn tailings dam.

Mn concentration (mg kg) Translocation Bioaccumulation

Plant species

Leaves Stems  Roots factor? factor®
Topsoil

Senna latifolia (G. Mey.) H.S. Irwin & 1574 189 355 44 0.08
Barneby

Inga laurina (Sw.) Willd. 777 460 170 4.6 0.04
Senna silvestris (Vell.) H.S. Irwin & 815 429 303 27 0.04
Barneby

Serjania membranacea Splitg. 788 718 532 15 0.04
Aparisthmium cordatum (A. Juss.) Baill. 23,920 834 422 56.7 1.26
Borreria sp. 2599 528 111 23.3 0.14
Phyllanthus niruri L. - 2566 631 - -
Cecropia distachya Huber 1764 720 - - 0.09
Piptadenia suaveolens Mig. 814 673 171 4.8 0.04
Clidemia hirta (L.) D. Don 25,852 16,883 670 38.6 1.36
Senegalia pennata (L.) Maslin 1363 206 113 121 0.07
Piper arboreum Aubl. 2516 178 147 17.1 0.13
Eupatorium sp. 2668 645 1550 1.7 0.14
Socratea exorrhiza (Mart.) H. Wendl. 27,842 - 744 37.4 1.47
Vismia latifolia (Aubl.) Choisy 26,708 861 1123 23.8 1.41
Morphoespecies 1 551 288 156 35 0.03
Morphoespecies 2 1590 740 913 1.7 0.08
Morphoespecies 3 2501 1426 824 3.0 0.13
Morphoespecies 4 19,547 1333 156 125.3 1.03

Morphoespecies 5 1419 278 167 8.5 0.07
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Planting of seedlings

Clidemia hirta (L.) D. Don 26,526 15,150 2280 11.6 0.57
Spermacoce latifolia Aubl. 1546 4832 2003 0.8 0.03
Selaginella P. Beauv. 1336 - 1938 0.7 0.03
Paspalum sp. 1701 - 2060 0.8 0.04
Vismia latifolia (Aubl.) Choisy 19,850 1599 2302 8.6 0.43
Byrsonima crassifolia (L.) Kunth 471 494 2206 0.2 0.01
Piper arboreum Aubl. 1049 445 360 2.9 0.02
Senegalia pennata (L.) Maslin 3252 551 1341 24 0.07
Morphoespecies 6 1401 - 2473 0.6 0.03
Native forest
Hymenolobium excelsum Ducke 901 557 341 2.6 0.51
Inga edulis Mart. 627 485 114 55 0.35
Piptadenia suaveolens Migq. 1508 1047 420 3.6 0.85
Piper sp. 1022 532 314 3.3 0.57
Anaxagorea brevipes Benth. 3362 844 215 15.6 1.89
Inga capitata Desv. 448 185 62 7,2 0,25
Echinophora sp. 1244 - 1626 0.8 0.70
Vouarana guianensis Aubl. 540 127 31 175 0.30
Cupania sp. 289 84 51 5.7 0.16
Olyra micrantha Kunth 1417 332 1496 0.9 0.80
Morphoespecies 7 1375 471 853 16 0.77
Morphoespecies 8 170 277 420 04 0.10

@The translocation factor (TF) was calculated based on the Mn concentration in the leaf divided by the Mn
concentration in the roots.

®The bioaccumulation factor (BF) was calculated by the Mn concentration in the leaf divided by the total
concentration of Mn in the soil.

Table 5. Geometric mean (GM), standard error (SE), confidence interval (lower; upper), of Mn
concentrations (mg kg?) in the leaves, stems, and roots of the different plant species growing
in the understory at different locations of a former Mn tailings dam. Translocation Factor (TF)

and Standard error (SE), Bioaccumulation Factor (BF) and Standard error (SE).

GM Standard Lower Upper TE SE BF SE
error
Topsoil
Leaves 2895 a 1327 1090 7868
Stems 676 b 132 446 1025
Roots 323 b 80 191 547 7.59 a 22 0.12ab 0.06
Planting of seedlings
Leaves 2590 a 318 1994 3363
Stems 3222 a 1786 989 10,504
Roots 1660 a 309 1116 2469 16D 0.18 0.06 b 0.01
Native forest
Leaves 763 b 164 483 1206
Stems 398 b 92 243 650
Roots 194 b 37 131 291 39a 0.45 0.44a 0.09

Notes: Means followed by the same letter in the column for the same plant part among different locations
do not differ among themselves by Tukey’s test, p<.05. Means followed by the same letter in the column
for TF and BC do not differ among themselves by Tukey’s test, p<.05.
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According to the conceptual diagram proposed by Baker (1981), and later modified by
McGrath et al. (1999), for the metal(loid) uptake response in leaves, “normal” plants can
tolerate only low bioavailable concentrations of metal(loid)s in the soil before dying due to high
phytotoxicity. Excluder plants, for their part, can grow within a wider range of metal(loid)
concentrations available, up to the point that the physiological mechanisms can no longer
control the uptake, causing death of the plants. Bioindicator plants take up metal(loid)s over a
wider range than “normal” plants and the concentrations in the leaves reflect the concentration
of the metal(loid)s in the soil, up to the point that phytotoxicity impedes growth and leads to
death of the plant. While hyperaccumulator plants are able to bear up under bioavailable
metal(loid) concentrations much higher than “common”, bioindicator, and excluder plants,
most hyperaccumulator species do not occur in soils not enriched with metal(loid)s, due to the
competitive disadvantages and greater sensitivity to infections caused by fungi and other
pathogens. The standard threshold value established for Mn concentration in the shoots of
hyperaccumulator plants is 10,000 mg Mn kg™ of dry matter.

The species Spermacoce latifolia, Selaginella sp., Paspalum sp., Byrsonima crassifolia,
and Morphospecies 6, Echinophora sp., Olyra micranta, and Morphospecies 8 exhibited greater
Mn concentrations in the roots than in the leaves. According to the translocation factor (TF)
and the bioaccumulation factor (BF) lower than 1, these species are inefficient in translocating
Mn from the roots to the shoots and in extracting the metal from the soil (Table 4). This
inefficiency is defined as an exclusion strategy. In contrast, most of the species analyzed
exhibited higher leaf Mn concentrations. According to the TF values, which were higher than
1 (Table 4), these species have high Mn translocation ability, and are thus considered
accumulators.

Some plants are able to accumulate extremely high Mn concentrations in the shoots. For
these species, called hyperaccumulators, in addition to exhibiting TF and BF higher than 1, an
Mn concentration higher than 10,000 mg kg? is defined (Baker and Brooks 1989). Thus, the
following species meet these criteria: Aparisthmium cordatum (23,919 mg kg™), Socratea
exorrhiza (27,842 mg kgt), and Morphospecies 4 (19,547 mg kg™?), which are exclusive to the
location revegetated by the use of topsoil; and C. hirta (25,852 mg kg™) and V. latifolia (26,708
mg kg!), which the T and PS locations have in common (Table 4). The species C. hirta and V.
latifolia did not reproduce the BF higher than 1 in the PS location. However, this was due to
the lower Mn concentration in the topsoil layer where the soil was sampled. Considering that
the roots of these species reach the lower layer with Mn concentration similar to PS, we can

consider these species as hyperaccumulators. Interesting to notice that the different individuals
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of these two species behaved similar regarding the Mn concentration in all plant parts, both in

T and PS (Figure 2).
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Among those considered hyperaccumulators, S. exorrhiza and V. latifolia are typically
Amazon species, whereas A. cordatum and C. hirta are distributed in Brazil in different
phytogeographic domains (Reflora 2016). S. exorrhiza is a palm called “paxitba” commonly
used for rural construction and ornamentation (Rocha and Silva 2005). V. latifolia is a tree
known as “lacre”; it stands out in studies regarding xanthones, which are chemical compounds

found in its leaves (Doriguetto et al. 2001) and roots (Santos et al. 2000) with pharmaceutical
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application. A. cordatum is a shrub with the popular name “ariquena queimosa”; a secondary
metabolite is extracted from its bark (Muller et al. 1987; Hiruma-Lima et al. 2000), which has
pharmacological properties. C. hirta is a shrub species known as “pixirica”; it is a colonizing
plant and is important in meliponiculture (Ferreira et al. 1994).

Over time, Mn can accumulate in vegetation, and this accumulation differs among
plants. In areas affected by Mn mining, studies developed in Asia (Li et al. 2007; Boojar and
Goodarzi 2008) indicate that there was translocation of Mn to the shoots of the plant after a
long period of reclamation. This effect was attributed to Mn accumulation in the leaf vacuoles,
which increases its tolerance to excess of Mn (Boojar and Goodarzi 2008). Likewise, in the
study of Bech et al. (2012), plants that grew in contaminated locations were able to accumulate
significantly more Mn in the shoots than in their roots. Dou et al. (2009) explain that the high
tolerance to Mn in hyperaccumulator species is due to the association of the metal with oxalate.
Fernando et al. (2010), however, highlight that this role belongs to carboxylic, malic, or citric
acids.

The Mn concentrations showed wide variation in the parts of the plants in the Topsoil
area. The concentrations of Mn in the leaf, stem, and roots ranged from 551 to 27,842, from
178 to 16,883, and from 111 to 1550 mg kg, respectively, and the mean concentration was
7664, 1577, and 487 mg kg, respectively (Table 4).

In the location revegetated by PS there was likewise wide variation. The Mn
concentrations in the leaf ranged from 470 to 26,526; in the stem, from 444 to 15,150; and in
the roots, from 360 to 2473 mg kg™, with mean concentration (mg kg™) of 6348 (leaf), 3845
(stem), and 1885 (roots) (Table 4). In the Native Forest area, the Mn concentrations in the leaf
ranged from 169 to 3362, in the stem, from 84 to 1047, and in the roots, from 30 to 1626 mg
kg, with mean concentration (mg kg*) of 1075 (leaf), 449 (stem), and 495 (roots) (Table 4).

In spite of wide variation, in the revegetated locations, the mean values of the Mn
concentrations in the plant followed in general an increasing order: roots<stem<leaf. This is
partially explained by the natural translocation of Mn to leaf tissues (Horst 1988), since it is a
micronutriente essential to photosynthesis and activation of different enzymes.

The Mn leaf concentrations observed in this study are considered high compared to the
values found in the literature for different Mn mining areas around the world. The leaf
concentrations in vegetation found in China ranged from 89 to 3280 mg kg* (Li et al. 2007); in
India, the Mn concentrations ranged from 168 to 1744 mg kg (Raju et al. 2008); in Spain, the
variation was from 182 to 1507 mg kg (Juarez-Santillan et al. 2010); and in Iran, the variation
was from 324 to 3251 mg kg™ (Boojar and Goodarzi 2008). Considering the shoots, the
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variations found were 211 to 1053 mg kg (Wang et al. 2008), 591 to 12,528 mg kg (Liu et
al. 2014), and 94 to 8044 mg kg* (Yang et al. 2014).

As for the area with native forest, Magalhdes and Blum (1999) analyzed the nutrient
concentrations in leaves considering the position in the canopy, physiological age, and season
of collection and found different bands of concentration for Mn among the species, ranging
from 2 to 189 mg kg™*.

In addition to the median value, geometric means were calculated due the asymmetric
distribution of plants and TF and BF (Figure 2) calculated for each location (Table 5). The
results presented in Table 5 show greater Mn concentration in the parts of the plants from the
revegetated areas in relation to those of the forest. Some plants that grow in soils contaminated
with metals can adapt and, to survive, they accumulate a higher concentration of heavy metals
in their tissues than other plant species do (Long et al. 2002). However, translocation and
bioaccumulation factors were higher in Topsoil and Native forest that in Planting of seedlings.
Thus, they corroborate the role of OM at these locations, as well as, of the propagules of diverse
forms of life extant in native forest soil and Topsoil substrate, being the latter also from forest
origin.

Mycorrhizal colonization

All the species exhibited colonization by arbuscular mycorrhizal fungi, but they differed
in regard to colonization rates (Figure 3). Mycorrhizal colonization ranged from 1% to 35%,
and the plant species of the locations revegetated by T and PS showed mean colonization similar
to that of the NF area (Table 7). The values of root colonization in the plants evaluated in this
study were similar to those observed in Amazon species growing in degraded areas, 2.4-34.8
% (Moreira 2006), and in fruit-bearing species, 16-25 % (Oliveira and Oliveira 2003).
However, the colonization was less than that observed in native forest species, 19-86 %
(Bonetti et al. 1984) and in logging areas, 25-61 % (Oliveira et al. 1999).
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Figure 3. Mycorrhizal colonization in plant species growing in the understory at different

locations of a former Mn tailings dam.

Table 7. Mean of mycorrhizal colonization among different species (MC), standard error (SE),

confidence interval (lower; upper) at different locations: topsoil (T), planting of seedlings (PS)

and native forest (NF) of a former Mn tailings dam.

Location MC Standard error Lower Upper
T 1291a 2.464 7.57 18.08
PS 12.82a 2.464 7.66 18.16
NF 15.80a 2.464 10.54 21.05

Note: Means followed by the same letter in the column do not differ among themselves by Tukey’s test,
p<.05.

The species C. hirta, present in the two revegetated areas (T and PS), had mycorrhizal

colonization above the mean in the location revegetated by T, whereas in the location

revegetated by PS, colonization was below the mean (Figure 3), suggesting variability by

environmental influence. Knowledge of the physiology of hyperaccumulator plants is still

limited, especially in regard to hyperaccumulators that establish symbiosis with mycorrhizal
fungi (Smith and Read 2008; Verbruggen et al. 2009; van der Ent et al. 2013; Lambers et al.

2015; Goolsby and Mason 2015). Although the mechanisms of uptake of Mn by plants with

mycorrhizal fungi is still being clarified, speculation is that hyperaccumulation mechanisms
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used by species of Alyxia — Apocynaceae — (Nova Caledonia) and Cupania — Sapindaceae —
(Brasil) are similar to the mechanisms used by plants that do not establish symbiosis with
mycorrhizal fungi. In this case, there are two groups of plants: (i) plants forming structures
similar to the bottlebrush plant in the roots, which are an agglomeration of cluster roots, through
which the plant exudes organic acids (e.g., oxalate, malate, and citrate, among others) to
solubilize phosphorus and, consequently, make the Mn soluble too (Gardner et al. 1982; Shane
and Lambers 2005) and (ii) plants not forming an agglomeration of cluster roots, such as species
of the families Phytolaccaceae and Polygonaceae. There is still no information regarding the
chemistry of the rhizosphere of Phytolacca species. Therefore, it is not known if the Mn
accumulation is due to the release of organic acids, protons, or both (Xue et al. 2005; Xu et al.
2006; Min et al. 2007; Liu et al. 2010).

Mycorrhizal association can reduce Mn concentration in the shoots of plants under
excess of Mn by retaining a large part of Mn in the roots (Cardoso and Kuyper 2006). However,
this effect was not shown in this study because, although the species S. latifolia (Rubiaceae),
Selaginella sp. (Selaginellaceae), Paspalum sp. (Poaceae), B. crassifolia (Malpighiaceae) and
Morphospecies 6, Echinophora sp. (Apiaceae), O. micranta (Poaceae), and Morphospecies 8
exhibited low ability of Mn translocation, colonization appears not to have affected this
response, since there was no correlation between the Mn concentrations in the plant and
mycorrhizal colonization (Table 6). Moreover, the colonization values were very different
among these species.

Studies on mycorrhizal colonization, both in areas of primary vegetation of the Amazon
(Bonetti et al. 1984; Oliveira et al. 1999) and in areas affected by mining, have shown wide
variation. In the first case, native species can exhibit large differences in regard to
responsiveness, mycorrhizal dependence, and efficiency in phosphorus uptake (Siqueira and
Saggin-Janior 2001). As for areas affected by mining, local plants may show low colonization
(Raman et al. 1993; Pawlowska et al. 1996; Mehrotra 1998; Melloni et al. 2003) or even absence
of it (Gould et al. 1996; Rivera-Becerril et al. 2013).

Cardoso et al. (2002) report that excess of metals, including Mn, can reduce or inhibit
the initial development of fungal hyphae, and thus retard or suppress the formation of
mycorrhizal symbiosis. In revegetated mining areas, Pawlowska et al. (1996) found that the
availability of Mn did not affect the intensity of colonization and, furthermore, that colonization
did not prevent the plants from accumulating the metal in the shoots. Therefore, in areas with
toxic levels of the element, arbuscular mycorrhizal fungi can promote survival of plants (Leung
et al. 2007).
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The results of correlation analysis indicate that there is no linear correlation between the
Mn concentrations in the plant, mycorrhizal colonization, and the available and total contents
of Mn in the soil for any of the areas, except for the Mn concentration in the stem in the Native
Forest area, where the correlation had a significance level of 5% (Table 6). However, no
significant diferences were found amount colonization rate means among areas (Table 7).
Similar results were found by Ekosse et al. (2006) and Yang et al. (2014) in areas affected by

Mn mining.

Table 6. Values of the Pearson correlation coefficient between mycorrhizal colonization,
available Mn of the substrate, and total Mn of the substrate, and the Mn concentrations in the

parts of plants at different locations of a former Mn tailings dam.

Topsoil Planting of seedlings Native forest
Leaves Stems  Roots Leaves Stems Roots Leaves Stems  Roots
Mycorrh. Col. 0.05 0.28 -0.07 -0.36 0.00 -0.59 0.27 0.34 -0.24
Avail. Mn 044 017  -0.22 029 001 066 010 067  -0.27
Total Mn 026  -023 -031 020  -0.07  0.40 0.06  0.64* -0.15

*Significant at the level of 5% probability by the t test.

The absence of correlation found in the present study is probably due to high variations
in metal extraction capacity by plants, which reflects the diversity of plant species and of
ecophysiological strategies (Schettini et al. 2018).

In addition, according to Lambers et al. (2014), hyperaccumulation of Mn in the
mycorrhizal species does not reflect soil Mn, which is associated with highly dynamic processes
of Mn mobilization in the rhizosphere, probably due to release of protons and subsequent
acidification of the rhizosphere. The carboxylates generated to produce the protons introduced
in the rhizosphere are used internally to bond the Mn within the plant tissues, thus reducing the
toxic effects of hyperaccumulation of Mn.

Conclusions

The use of topsoil promoted greater diversity of plants in the understory than the
planting of seedlings 12 years after initial establishment of the revegetation process.

The high Mn concentrations in the soil did not affect the occurrence of vegetation in the
understory and the mycorrhizal colonization of the plants, which showed enormous variability
in natural colonization.

The plant species established in the areas differed significantly in relation to

concentration of Mn and also its translocation in the plant.
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Four potential Mn hyperaccumulator species were identified — A. cordatum
(Euphorbiaceae), C. hirta (Melastomataceae), S. exorrhiza (Arecaceae), V. latifolia
(Hypericaceae), as well as Morphospecies 4.
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Table S1. Plant samples (3 individuals) collected in the area within the circle with a radius of
2 m around each sampling point by plant species at Topsoil location

Plant species

Sampling point

1 2 3 4 5 6
Senna latifolia (G. Mey.) H.S. Irwin &
Barneby X
Inga laurina (Sw.) Willd. X X X
Senna silvestris (Vell.) H.S. Irwin & X X X
Barneby
Serjania membranacea Splitg. X
Aparisthmium cordatum (A. Juss.) Baill. X
Borreria sp. X
Phyllanthus niruri L. X
Cecropia distachya Huber X
Piptadenia suaveolens Mig. X
Clidemia hirta (L.) D. Don X
Senegalia pennata (L.) Maslin X
Piper arboreum Aubl. X
Eupatorium sp. X
Socratea exorrhiza (Mart.) H. Wendl. X
Vismia latifolia (Aubl.) Choisy X
Morphoespecies 1 X
Morphoespecies 2 X
Morphoespecies 3 X
Morphoespecies 4 X
Morphoespecies 5 X

Table S2. Plant samples (3 individuals) collected in the area within the circle with a radius of

2 m around each sampling point by plant species at Planting of seedlings location

Plant species

Sampling point

1 2 3 4 5 6
Clidemia hirta (L.) D. Don X X X X X
Spermacoce latifolia Aubl. X X X X X
Selaginella P. Beauv. X X X X X
Paspalum sp. X X X X
Vismia latifolia (Aubl.) Choisy X X
Byrsonima crassifolia (L.) Kunth X
Piper arboreum Aubl. X
Senegalia pennata (L.) Maslin X
Morphoespecies 6 X X X
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Table S3. Plant samples (3 individuals) collected in the area within the circle with a radius of

2 m around each sampling point by plant species at Native forest location

Plant species

Sampling point

3 4

Hymenolobium excelsum Ducke

Inga edulis Mart.

X X

Piptadenia suaveolens Mig.

Piper sp.

X| X[ X | X[+

Anaxagorea brevipes Benth.

Inga capitata Desv.

Echinophora sp.

Vouarana guianensis Aubl.

Cupania sp.

Olyra micranta Kunth

Morphoespecies 7

Morphoespecies 8
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Resumo

A crescente preocupacdo com a eficacia de técnicas de revegetacdo de solos impactados tem
motivado a avaliacdo de parametros que indiquem o sucesso da recuperacdo. Neste cenario, a
caracterizacdo da comunidade microbiana do solo e de micro-organismos associados as
espécies vegetais se destacam como possiveis indicadores da recuperacdo. Neste trabalho,
foram estudadas comunidades de bactérias redutoras e oxidantes de Mn e de fungos
micorrizicos arbusculares (FMA) em rejeito do beneficiamento de Mn em processo de
reabilitacdo, localizada em Parauapebas, PA. O estudo avaliou duas areas revegetadas (uma
pelo uso de topsoil e outra com plantio de mudas em covas), uma area de rejeito (ndo
revegetada) e outra sob floresta nativa adjacente, utilizada como referéncia. Foram coletadas
amostras de solo ndo rizosférico e rizosférico para isolamento de bactérias e a ocorréncia de
esporos de FMA. No solo ndo rizosférico, a area Floresta Nativa apresentou a maior de
densidade de bactérias redutoras de Mn (23 x 10* UFC g de solo) e ndo houve diferenca
significativa entre as areas para bactérias oxidantes de Mn (0,02 a 1,3 x 10* UFC g de solo).
No solo rizosférico, ndo houve diferenca significativa na densidade de bactérias redutoras de
Mn (0 a 40 x 10* UFC g de solo) e ndo foram detectadas bactérias oxidantes de Mn. Os isolados
de bactérias redutoras de Mn da rizosfera nas areas revegetadas sdo pertencentes aos géneros
Bacillus, Cellulomonas e Paenibacillus. Os esporos de FMA (2 a 168) s&o pertencentes a nove
espécies, sendo o Glomus o género predominante. A abundancia de esporos (21 a 63) variou

muito entre as areas, sendo maior na area nao revegetada.

Palavras-chave: barragem de rejeito, diversidade de FMA, oxidacdo e reducdo do Mn,
revegetacdo, substrato. Reducdo de Mn(1V).
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Abstract

The growing concern about the effectiveness of impacted soil revegetation techniques has
motivated the evaluation of parameters that indicate the success of recovery. In this scenario,
the characterization of soil microbial community and microorganisms associated with plant
species stand out as possible recovery indicators. In this study, communities of Mn-reducing
and oxidizing bacteria and arbuscular mycorrhizal fungi (AMF) were studied in Mn tailings in
recovery process, in Parauapebas, PA. The study evaluated two revegetated areas (one using
topsoil and another with planting of seedlings in pits), one tailings area (not revegetated) and
another under adjacent native forest, used as a reference. Non-rhizosphere and rhizosphere soil
samples were collected for bacterial isolation and AMF spore occurrence. In non-rhizosphere
soil, the Native Forest area had the highest density of Mn-reducing bacteria (23 x 10* CFU g
soil) and there was no significant difference between areas for Mn-oxidizing bacteria (0.02 to
1.3 x 10* CFU gt soil). In the rhizosphere soil, there was no significant difference in the density
of Mn-reducing bacteria (0 to 40 x 10* CFU g* soil) and no Mn-oxidizing bacteria were
detected. Rhizosphere Mn-reducing bacteria isolates in revegetated areas belong to the genera
Bacillus, Cellulomonas and Paenibacillus. AMF spores (2 to 168) belong to nine species, and
Glomus was the predominant genus. Spore abundance (21 to 63) varied widely between areas,
being higher in the non-revegetated area.

Keywords: Tailings dam, diversity of AMF, Mn oxidation and reduction, revegetation,
substrate. Mn(IV) reduction.
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1. Introducgéo

O minério de manganés (Mn) é um recurso natural essencial na producdo de ferroligas
e aco, que representam 85% da demanda mundial desse minério (Olsen et al., 2007). O Mn
também é utilizado na producao de pilhas e baterias, vidro, tintas e vernizes, produtos quimicos,
ceramicas e fertilizantes (Goncalves e Serfaty, 1976). Em 2016, a producdo beneficiada de
minério de Mn no Brasil foi de 2,88 milhdes de toneladas, distribuida, especialmente, entre os
estados do Pard (71,16 %) e Mato Grosso do Sul (22,62 %) (DNPM, 2017). Os maiores
fornecedores de Mn para o mercado - Africa do Sul, China, Australia, Gab&o e Brasil - s&o
responsaveis por 80% do mercado mundial, sendo que o Brasil contribui com 7,5% (USGS,
2018).

O beneficiamento do minério de Mn gera efluentes que contém metais pesados, residuos
organicos, como espumantes, surfactantes e 6leos (Rubio et al., 2010), que sdo depositados em
barragens de rejeitos. Estas barragens quando atingem a capacidade maxima de conten¢do sao
inativadas, descomissionadas e revegetadas, visando a estabilizacdo e recuperacdo ambiental
da area (Almeida e Sanchez, 2005).

O sucesso do estabelecimento de uma comunidade vegetal em substratos formados a
partir de rejeitos da mineracao, se relaciona com o aporte de matéria organica no substrato, que
por sua vez pode influenciar a abundancia e composi¢do da microbiota do solo (Moynahan et
al., 2002; Huang et al., 2012). A presenca da matéria organica favorece a microbiota do solo
(Moynahan et al., 2002) e 0 Mn pode ser complexado (Heintze e Mann, 1949; Cotter e Mishra,
1968; Pavanasasivam, 1973) tornando-o disponivel a medida que a planta necessita, ja que 0s
complexos organicos formados com o Mn sdo de pouca estabilidade (McBride, 1994).

As caracteristicas quimicas do Mn determinam seu comportamento no ambiente
(Nadaska et al., 2010). Existem trés possiveis estados de oxida¢do do Mn no solo: Mn(ll),
Mn(111) e Mn(IV). O ion bivalente é a Gnica forma que é estavel na solucdo do solo, enquanto
Mn(111) e Mn(1V) s&o estaveis apenas na fase solida do solo (McBride, 1994). Processos de
oxidagdo do Mn no solo ocorrem sob influéncia biologica (Mann e Quastel, 1946), enquanto os
processos de reducdo podem ter influéncia tanto biologica quanto quimica (Marschner et al.,
2003).

A presenca de raizes em ambiente contaminado pode provocar alteracbes na
solubilidade de metais. Bactérias endofiticas da raiz, produtoras de sideroforos, aumentam a
dessor¢do de Mn na rizosfera e, consequentemente, sua absor¢do pela planta (Yamaji et al.,
2016). Na rizosfera de plantas cultivadas em rejeito de Mn na China, bactérias resistentes ao

Mn foram detectadas atuando como promotoras do crescimento de plantas, aumentando a
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absorcdo de Mn e a producdo de biomassa (Xue et al., 2011). Em trabalhos realizados com
plantas cultivadas, varios pesquisadores relataram que a ocorre diminui¢do na densidade de
bactérias redutoras de Mn no ambiente rizosférico na presenca de fungos micorrizicos
arbusculares (FMA) (Nogueira et al., 2007; Kothari et al., 1991; Posta et al. 1994). Cardoso et
al. (2002) concluiram que a germinagdo in vitro de esporos de seis espécies de FMA pode ser
reduzida dependendo da espécie e da quantidade de Mn disponivel no solo. Embora varios
estudos em areas mineradas, em processo de revegetacdo, tenham avaliado a ocorréncia de
FMAs (Klauberg-Filho et al., 2002; Moynahan et al., 2002; Caproni et al., 2003; Melloni et al.,
2003; Zhang e Chu, 2011; Zhan e Sun, 2014; Holste et al., 2016; Teixeira et al., 2017), e também
a presenca de bactérias redutoras de Mn tenha sido constatada em diversos habitats, tais como:
sedimentos lacustres (Myers e Nealson, 1988), sedimentos fluviais (Tipping et al., 1985),
sedimentos oceanicos (Ehrlich, 1963; Venkateswaran et al. 1998), minérios manganesiferos
(Rusin et al.,1991) e solo (Mann e Quastel, 1946; Bromfield e Skerman, 1950; Bromfield, 1956;
Sparrow e Uren, 1987), ndo foram encontrados relatos sobre esta ocorréncia em barragens de
rejeitos do beneficiamento do minério de Mn. Portanto, FMA e bactérias redutoras e oxidantes
de Mn podem influenciar o desenvolvimento das plantas em areas de rejeito de Mn e/ou serem
influenciadas nessas areas e por isso, precisam ser estudados nesta situacao.

Este estudo objetivou caracterizar as comunidades de bactérias redutoras e oxidantes de
Mn e de fungos micorrizicos arbusculares em substratos de area de deposicao de rejeito do
beneficiamento de Mn revegetada por duas técnicas distintas e em area com vegetacdo nativa,

usada como referéncia e area de rejeito sem revegetacao.

2. Material e métodos
2.1. Area de estudo e amostragens

Este estudo foi realizado em uma barragem de rejeito revegetada ha 12 anos,
denominada Kalunga, situada na mina de Mn do Azul, no municipio de Parauapebas, sudeste
do estado do Par, Brasil (6°7” Sul e 50°18” Oeste).

O clima da regido é tropical quente e umido (Aw), segundo Koppen, com temperatura
média anual de 26 °C, e precipitacdo pluviométrica média anual de 2000 mm. Como nas demais
partes da Amazonia, ha duas estacdes, conforme a distribuicdo anual das precipitagdes
pluviométricas. A estagdo chuvosa, também conhecida como inverno amazonico, devido ao
maior volume das precipitacOes, estende-se de novembro a maio, enquanto a estagdo nao
chuvosa, conhecida como verdo ou época de estiagem, se estende nos demais meses (IBAMA,
2003; Costa et al., 2005).
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A coleta de plantas do sub-bosque e das amostras de solo foram realizadas apds o final
da estacdo chuvosa (junho de 2014). Quatro &reas foram amostradas: i) Topsoil (T) - &rea da
barragem de rejeito (seis parcelas de 2500 m? - 50 m x 50 m), onde na revegetacéo realizou-se
a transposicdo da camada superficial do solo (30 cm) e serrapilheira oriunda de uma area de
vegetacdo nativa proxima, que foi suprimida para a mineragdo de Mn; ii) Plantio de Mudas
(PM) - area da barragem revegetada pelo plantio de mudas de nove espécies vegetais listadas a
sequir: a) Euterpe oleracea Mart., b) Dinizia excelsa Ducke, ¢) Chorisia speciosa St. Hil., d)
Stryphnodendron sp, e) Cassia ferruginea (Schrad.), f) Parkia nitida Miq., g) Inga laurina
(Sw.) Willd, h) Tabebuia roseo-alba (Ridl.) Sanwith, e i) Byrsonima stipulacea A. Juss. As
mudas foram plantadas em covas diretamente sobre o rejeito da barragem ap6s a adi¢do de 300
g de calcario dolomitico misturado com 0,03 m® do solo da floresta nativa (20 dias antes do
plantio), as covas tinham dimensdes de 0,4 x 0,4 x 0,4 m, e espacamento de 3,0 x 3,0 m, sendo
plantada uma muda por cova; iii) Rejeito (R) - rea da barragem ndo revegetada e mantida sob
regeneracdo natural, com presenca de vegetacdo rala, principalmente gramineas; e iv) Floresta
Nativa (FN) - area de vegetacdo primaria adjacente a barragem de rejeito de Mn. A cobertura
vegetal é caracterizada pela Floresta Ombrdéfila Aberta Montana associada a cambissolos
originados de litologias peliticas da Formagdo Aguas Claras. Além disso, insere-se na unidade
geomorfoldgica B4, a qual apresenta relevo suave ondulado e estende-se proximo a cota de 500
metros (IBAMA, 2003).

Em cada area de estudo, foram selecionados aleatoriamente seis pontos amostrais,
distantes entre si cerca de 30 m, para coleta de solo ndo rizosférico e rizosférico. Em um raio
de 2 m em volta do ponto amostral, cinco amostras simples de solo ndo rizosférico foram
coletadas na camada de 0 a 20 cm para formar uma amostra composta por ponto, conforme
adotado por Ribeiro et al. (2018).

Nas duas areas revegetadas e na area de floresta nativa, foi amostrado o solo rizosférico
da vegetacéo do sub-bosque/estrato inferior, constituido pelo solo aderido as raizes das plantas.
O criterio de incluséo estabelecido na amostragem das raizes correspondeu as espécies vegetais
gue apresentassem trés ou mais individuos, que reunidos formaram a amostra composta de solo
rizosférico por espécie.

No solo rizosférico da vegetacdo amostrada foi avaliada a densidade de bactérias
redutoras e oxidantes de Mn e identificados os isolados obtidos. Nas amostras de solo nédo
rizosférico, além das bactérias mencionadas, também foi avaliada a densidade de esporos e a

diversidade de fungos micorrizicos arbusculares (FMA).
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Os atributos quimicos e granulométricos dos substratos das areas do estudo sdo
mostrados na Tabela 1.

Tabela 1. Caracteristicas quimicas e granulométricas dos substratos (0 a 20 cm) de trés areas
de uma barragem de rejeito de Mn desativada e do solo, referéncia sob floresta nativa.

pH MO \Y t Ca Mg Al p K Mn Areia Silte Argila

Areas - % T — dag kgt -------
H.0 dagl kg -- cmolc dm --- m?_fjm g J

T 4,9 15 163 11 05 02 04 12 38 370 28 26 46

PM 5,5 0,5 106 05 02 01 01 14 34 532 35 95 10

R 5,6 0,4 72 04 01 01 01 13 33 562 64 23 13

FN 52 24 336 21 14 05 01 10 51 212 21 9 70

T = Topsoil; PM = Plantio de Mudas; R = Rejeito; FN = Floresta Nativa. M.O. (Na2Cr,O7 4N + H,SO4
10 N) (Walkley and Black, 1934); V = saturagdo por bases; t = capacidade de troca catiénica efetiva;
Ca, Mg e Al trocéaveis (KCI 1 mol/L) (McLean et al.,1958); P, K e Mn disponiveis (Mehlich-1) (Mehlich,
1953). Analise granulométrica realizada pelo método do densimetro de Bouyoucos (Bouyoucos,1951).

2.2. Avaliacao da densidade e isolamento de bactérias redutoras e oxidantes de Mn

Para o isolamento de bactérias redutoras de Mn (BRM), utilizou-se o meio de cultura
Ridge e Rovira (1971), modificado por Marschner et al. (1991), no qual foi adicionado Mn na
forma oxidada através da adi¢do de permanganato de potassio (KMnOs 3 mM). J& para avaliacdo
da densidade e isolamento de bactérias oxidantes de Mn (BOM) utilizou-se 0 meio de cultura
Gerretsen (Huber e Graham, 1992) que recebeu Mn na forma reduzida pela adicdo de sulfato
de manganés (MnSO4.H20 4,7 mM). O pH dos meios de cultura foi ajustado a 7,0, utilizando-
se NaOH 1M ou HCI 1M. As solugdes KMnO4 e MnSO4 foram autoclavadas previamente e
adicionadas aos respectivos meios de cultura, também autoclavados, ambos em temperatura de
aproximadamente 50 °C.

Diluicdes seriadas foram realizadas na proporg¢do de 1:10 (substrato/solucdo de cloreto
de sodio 0,9 %). Aliquotas de 50 pl de cada diluicdo (107 e 10 para solo rizosférico e de 107
a 10 para solo ndo rizosférico) foram plaqueadas nos respectivos meios de cultura, em
duplicata, e as placas foram incubadas em estufa a 28 °C. As contagens de unidades formadoras
de colbnias (UFC g!) para obtencio da densidade de BRM e BOM foram realizadas até trés e
sete dias de incubacdo, respectivamente. Col6nias que formassem um halo ao seu redor eram
consideradas redutoras de Mn. Colbnias que se apresentassem de coloragdo marrom eram
consideradas oxidantes de Mn.

Isolados obtidos nas diluicdes maiores com crescimento positivo do solo rizosferico

foram purificados e caracterizados morfologicamente no mesmo meio de cultura utilizado para
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o0 isolamento. Posteriormente, foram armazenados das seguintes formas: 1) em agua destilada

estéril, a temperatura ambiente; 2) em glicerol 20%, a temperatura -80 °C e 3) liofilizados.

2.3. ldentificacéo dos isolados bacterianos da rizosfera

A extracdo do DNA gendmico foi realizada a partir de culturas puras pelo método de
lise alcalina (Niemann et al.,, 1997). Os isolados foram identificados com base no
sequenciamento parcial da regido 16S do rDNA. Os oligonucleotideos iniciadores universais
utilizados em PCR para amplificacao foram 27F (5> AGA GTT TGA TCC TGG TCC AG 3”)
e 1492R (5 GGT TAC CTT GTT ACG ACT T 3°) (Lane, 1991).

A amplificacdo por PCR foi realizada em termociclador Eppendorf Mastercycler®. A
mistura da reacdo de PCR continha 1X PCR buffer (Mg?* free), 2,0 mM de MgClz, 0,2 mM de
dNTP, 0,2 mM de cada oligonucleotideo iniciador, 2U Tag DNA polymerase, 3 uL de DNA
gendmico e agua ultrapura estéril para completar o volume da reagdo a 50 pL. As condigdes de
amplificagéo utilizadas para a PCR foram: desnaturacdo inicial a 94 °C por 5 minutos, 35 ciclos
subsequentes de desnaturacdo a 94 °C por 40 segundos, anelamento a 55 °C por 40 segundos e
extensdo a 72 °C por um minuto e meio, e extensdo final a 72 °C por 7 minutos. Os produtos
foram analisados em gel de agarose 1 % em tampdo TAE 1x (Tris 40 mM, acido acético 20
mM e EDTA 1mM) e corado com SYBR® Safe para visualizagcdo sob luz ultravioleta. Os
produtos de PCR foram enviados ao laboratdrio da Macrogen Inc. (Macrogen Inc., Coréia) para
purificacdo e sequenciamento. A qualidade das sequéncias foi analisada por meio do programa
BioNumerics, versao 7.6 (Applied Maths, Austin, TX, EUA). Posteriormente, foi realizada a
identificacdo de cada isolado seguindo o método de classificacdo taxondmica Bayesiano
baseado em LCA (BLCA) (Gao et al., 2017).

As sequéncias determinadas neste trabalho foram depositadas no banco de dados

Genbank sob os nimeros de acesso apresentados na tabela 4.

2.4. Extracdo, contagem e identificagdo de esporos de FMA

Os esporos dos fungos micorrizicos arbusculares foram extraidos do solo por
peneiramento Umido (Gerdemann e Nicolson, 1963) e centrifugados em agua e em solugéo de
sacarose 50% (Jenkins, 1964). Os esporos foram contados e identificados de acordo com a sua
morfologia descrita no International Culture Collection of (Vesicular) Arbuscular Mycorrhiza
Fungi (INVAM, 2017). Foram calculados o indice de diversidade de Shannon-Wiener (H”)
(Magurran, 1988) e a equitabilidade (J”) (Pielou, 1975).
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2.5. Andlise estatistica

Os dados de densidade de BRM e BOM nas amostras de solo rizosférico e nédo
rizosférico foram transformados para a escala logaritmica e submetidos a analise de variancia
(ANOVA), seguida pelo teste de Tukey a 5% de significancia.

A partir dos dados de abundancia de esporos de cada espécie de FMA, foram calculadas
as seguintes variaveis por ponto amostral: abundancia total de esporos, riqueza especifica,
indice de Shannon e equitabilidade de Pielou. Essas variaveis foram submetidas 8 ANOVA e
as comparac0es entre areas foi feita a partir do teste de Tukey a 5% de significancia. Todas as

analises foram realizadas no R 3.5.3 (R Development Core Team, 2019).

3. Resultados e Discusséo
3.1. Densidade de bactérias

A presenca de BRM ocorreu tanto no solo quanto na rizosfera, os maiores valores de
densidade de BRM encontrados no solo ndo rizosférico foram nas &reas FN e T, enquanto no
solo rizosférico ndo houve diferenca significativa. Por sua vez, BOM s6 foram encontradas no

solo néo rizosférico de todas as areas, ndo havendo diferenca estatistica (Tabela 2).

Tabela 2. Densidade de bactérias redutoras (BRM) e oxidantes de Mn (BOM) em amostras de
solo ndo rizosférico (SNR) e rizosférico (SR) em diferentes areas de uma barragem de rejeito
de Mn desativada e em floresta nativa.

. BRM BOM
Areas SNRL SR? SNRE SRZ
(x 10* UFC g de solo)
Topsoil (T) 6,7 ab 10,8 a 10a 0
Plantio de Mudas (PM) 0,7b 24 a 0,02 a 0
Rejeito (R) 0,2b nad 05a 0
Floresta Nativa (FN) 230a 70a 13a 0

'média de seis repeticdes; média de 12, 5 e 11 espécies vegetais, em T, PM e FN (ver tabela 3),
respectivamente; 3nd = ndo determinado. Médias seguidas de mesma letra, na coluna, ndo diferem
significativamente entre si, a 5 % de probabilidade, pelo teste de Tukey.

As maiores densidades de BRM nas areas FN e T e as menores nas areas PM e R (Tabela
2), seguem o padrdo de alguns dos atributos quimicos do solo (Tabela 1), onde, matéria
orgénica, saturagdo por bases, capacidade de troca catibnica, Ca, Mg e K apresentaram 0s
maiores valores nas areas FN e T e o inverso nas areas PM e R, isso evidencia as condi¢fes
positivas proporcionadas pelo topsoil. A principal vantagem desta técnica em areas mineradas
é a introdugdo de uma elevada densidade de sementes viaveis de varias espécies nativas

(Rodrigues et al., 2010) e de micro-organismos (Trindade et al., 2000). Pelos beneficios citados,
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a aplicacdo do topsoil pode ter superestimado os resultados obtidos, pois os atributos foram
analisados dentro da espessura de aplicagéo do topsoil, ndo alcangando a camada logo abaixo,
composta pelo rejeito.

A solubilidade do Mn é altamente sensivel as condicGes redox, sendo que condigdes
redutoras aumentam a disponibilidade do Mn (Sparrow e Uren, 1987; Sposito, 1989; Couture
et al., 2015). As conversdes de Mn entre os estados de oxidagcdo podem ser catalisadas por
organismos Vivos, principalmente micro-organismos, além disso, a dindmica do Mn no solo
depende do balanco entre micro-organismos oxidantes e redutores do metal. Bactérias redutoras
de Mn incluem micro-organismos aerdbios e anaerdbios facultativos e 0 manganés pode ser
reduzido para satisfazer uma necessidade nutricional dos seres vivos por Mn soltvel (Das et
al., 2011). Sob condi¢cbes aerdbicas uma grande variedade de micro-organismos catalisa a
oxidacdo de Mn(ll) (Ehrlich, 1984; Ghiorse, 1984; Brouwers et al., 2000), que pode ser
acelerada em até cinco vezes em relacdo a oxidacao abiotica de Mn(ll) (Nealson et al., 1988;
Tebo, 1991; Wehrli, 1990; Brouwers et al., 2000). J& sob condi¢cBes anaerdbicas, muitas
espécies de bactérias anaerobicas sao capazes de reduzir 6xidos de Mn, tanto pela producéo de
acidos organicos ou substancias redutoras quanto pelo uso de metal oxidado como aceptor final
de elétrons na respiracdo anaerdbica (Lovley, 1991; Nealson e Myers, 1992; Rusin e Ehrlich,
1995; Nealson e Little, 1997; Brouwers et al., 2000).

No caso da &rea do estudo, pode haver ambientes microaerofilicos e dessa forma
alternancia de ciclos redox. Isso pode ser atribuido a natureza estratificada da deposicdo de
rejeitos em camadas, com variagdes de cor, espessura e compacidades bem diferenciadas, e
ainda, a flutuacdo sazonal da umidade caracteristicas da area do estudo, que é de baixada. A
alternancia de ciclos redox pode desempenhar um papel mais relevante do que quando se
observa isoladamente oxidacdo e/ou reducdo, ao influenciar na liberacdo, lixiviacdo e
redistribuicdo de elementos metalicos de solos contaminados (Balint et al., 2014; Couture et al.,
2015). Ja que, nestes ambientes, em torno do limite Oxico/anoxico, espécies microbianas
redutoras e oxidantes podem promover uma rapida ciclagem de Mn (Nealson e Myers, 1992).

Os valores de densidade de BRM encontrados no presente estudo sdo inferiores aqueles
observados em plantas cultivadas e colonizadas por FMAs em casa-de-vegetacdo por Kothari
et al. (1991). Na FN os valores de densidade foram proximos ao encontrado no estudo de
Kothari et al. (1991). Esses autores avaliaram a densidade de BRM em diferentes distancias (0-
5, 5-15 e 15-25 mm) da superficie da raiz de milho, e observaram valores de até 38 x 10*
redutoras de Mn g* de solo (5-15 mm). Em estudo semelhante, Posta et al. (1994) encontraram
valores de densidade de BRM de 191,7 e 59,3 x 10* redutoras de Mn g* de solo, no solo
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rizosférico e ndo rizosférico do milho, respectivamente. No presente trabalho, a baixa densidade
de BRM observada pode estar relacionada ao alto teor de Mn no solo, & baixa fertilidade do
solo, baixo teor de matéria organica, entre outros (Tabela 1), ao que se destaca os baixos teores
de Mn nos solos estudados por Kothari et al. (1991) [Mn = 10,5 mg kg™'] e Posta et al. (1994)
[Mn = 9,1 mg kg™], onde foram encontradas densidades maiores de BRM.

Nogueira et al. (2007) avaliaram em Nitossolo a toxicidade do Mn e a ocorréncia de BRM
e BOM na rizosfera de soja, inoculadas e nao-inoculadas com FMA. Foi demonstrado que a
micorriza estimulou a ocorréncia de BRM na rizosfera das plantas em até 45 vezes, em relacéo
ao controle ndo inoculado com FMA. A densidade de BRM chegou até aproximadamente
10.000 x 10* UFC g de solo. Por sua vez, a densidade de BOM sofreu redugdo de 45% na
rizosfera de plantas micorrizadas em comparacdo as plantas ndo inoculadas. Os autores
encontraram ainda correlacdo positiva entre o teor de Mn(ll) e a densidade de BRM, e
correlagéo negativa entre a densidade de BOM e o teor de Mn(l1). Portanto, 0 aumento de BRM
e a reducdo de BOM demonstram estar relacionados ao alto teor de Mn extraivel no solo com
plantas micorrizadas. No entanto, Kothari et al. (1991) e Posta et al. (1994) observaram que a
micorriza estimulou BOM em solo calcarico levemente alcalino, com baixo teor de Mn
disponivel. Nogueira et al. (2004) também observaram que BOM foram estimuladas na
micorrizosfera de plantas cultivadas em solo arenoso &cido (pH 5). Nestes casos, 0 aumento de
BOM no solo esteve associado com a baixa disponibilidade de Mn ou absorcdo pelas plantas.
Por isso, diferencas nas propriedades do solo, indculo de FMA e plantas hospedeiras podem ser
responsaveis por comportamentos opostos em diferentes trabalhos.

Apesar da contribui¢cdo microbiana para a dindmica do Mn ser maior na rizosfera do que
no solo ndo rizosférico (Marschner, 1988), no presente trabalho, isso ndo foi observado quanto
as bactérias oxidantes, ndo sendo detectadas no solo rizosférico e ocorrendo em baixas
densidades no solo ndo rizosférico (0,02 a 1,3 x 10* UFC g* de solo) (Tabela 2). Nogueira et
al. (2007) encontraram densidade de BOM na rizosfera de soja, em torno de 500 x 10* UFC g

! de solo, que foram correlacionados negativamente com Mn extraivel do solo.

3.2. Densidade de bactérias redutoras de Mn no solo rizosférico por espécie vegetal

A densidade de bactérias redutoras de Mn por espécie vegetal, coletadas das areas em
reabilitacdo, variou de 0 a 40 x 10* UFC g de solo na area T, sendo obtidos um total de 29
isolados, e na area PM, a variacéo foi de 0 a 6 x 10* UFC g* de solo, obtendo-se 11 isolados.
Ja na area FN, os valores variaram de 0 a 17 x 10* UFC g de solo, obtendo-se 49 isolados

(Tabela 3). E interessante observar que na area T, 60% das plantas amostradas (Total de 20)
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apresentaram BRM na sua rizosfera, na &rea PM a porcentagem foi de cerca de 55% (Total de
9), e na &rea FN cerca de 91% das plantas (Total de 12) apresentaram BRM na rizosfera.

Tabela 3. Densidade de bactérias redutoras de Mn (BRM) e numero de isolados obtidos da
rizosfera das espécies vegetais amostradas, em areas revegetadas de uma barragem de rejeito
de Mn desativada e em floresta nativa.

Espécie vegetal Derlsidade dle BRM N° de [solados
(x 10" UFC g™ de solo) obtidos
Topsoil (T)
Senna latifolia (G. Mey.) H.S. Irwin & Barneby 20,0 1
Inga laurina (Sw.) Willd. 10,0 1
Senna silvestris (Vell.) H.S. Irwin & Barneby 1,0 2
Serjania membranacea Splitg. 9,0 7
Aparisthmium cordatum (A. Juss.) Baill. - -
Borreria sp. 10,0 4
Phyllanthus niruri L. 6,0 4
Cecropia distachya Huber 0 0
Piptadenia suaveolens Migq. 5,0 1
Clidemia hirta (L.) D. Don 4,0 1
Senegalia pennata (L.) Maslin 16,0 4
Piper arboreum Aubl. 4,0 1
Eupatorium sp. 0 0
Socratea exorrhiza (Mart.) H. Wendl. 0 0
Vismia latifolia (Aubl.) Choisy 40,0 1
Morfoespécie 1 0 0
Morfoespécie 2 - -
Morfoespécie 3 -
Morfoespécie 4 0 0
Morfoespécie 5 4,0 2
Plantio de Mudas (PM)
Clidemia hirta (L.) D. Don 6,0 4
Spermacoce latifolia Aubl. 2,6 2
Selaginella P. Beauv. 2,2 2
Paspalum sp. 0,3 1
Vismia latifolia (Aubl.) Choisy 1,0 2
Byrsonima crassifolia (L.) Kunth 0 0
Piper arboreum Aubl. - -
Senegalia pennata (L.) Maslin - -
Morfoespécie 6 0 0
Floresta Nativa (FN)
Hymenolobium excelsum Ducke 10,0 1
Inga edulis Mart. 6,6 13
Piptadenia suaveolens Mig. 16,0 4
Piper sp. 5,7 5
Anaxagorea brevipes Benth. 10,0 1
Inga capitata Desv. 1,5 5
Echinophora sp. 2,0 5
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Vouarana guianensis Aubl. 17,0 6
Cupania sp. 3,0 3
Olyra micranta Kunth 0 0
Morfoespécie 7 2,0 3
Morfoespécie 8 3,0 3

- = quantidade de solo rizosférico insuficiente para isolamento

A presenca de raizes em ambiente contaminado pode provocar alteracdes na solubilidade
de metais devido a producéo de &cidos organicos. A liberacdo de acidos organicos na rizosfera
causa reducao do pH, o que promove a solubilizacdo de micronutrientes metalicos, 0s quais tém
sua solubilidade aumentada a medida que o pH decresce. Jauregui e Reisenauer (1982)
observaram que 6xidos de ferro e 6xidos de manganés tornaram-se sollveis na presenca dos
exsudatos radiculares, piruvato e tartronato. Em areas afetadas pela mineracéo, a rizosfera pode
ser reconstruida atraves do estabelecimento de comunidades vegetais que suportem condicdes
desfavoraveis ao seu desenvolvimento.

Na area PM, observou-se menor diversidade de plantas como resultado da técnica de
revegetacdo (Ribeiro et al., 2018) onde, ap6s 12 anos da reabilitacéo, verificou-se auséncia das
espécies vegetais implantadas inicialmente, predominando espécies de habito herbéceo e
arbustivo (Silva et al., 2019). Apesar de o histdrico da revegetacdo de areas degradadas pela
mineracdo concentrar-se no uso de espécies de plantas nativas ou exdticas (Bell et al., 1993,
Almeida e Sanchez, 2005; Dias et al., 2008), atualmente em Carajas, realiza-se o plantio de
espécies comerciais ou exdticas menos agressivas, enquanto espécies nativas sao utilizadas
aquelas com disponibilidade de sementes. Neste sentido, espécies exdticas sdo utilizadas com
maior frequéncia quando se objetiva a rapida cobertura do solo em locais com alteracfes
ambientais severas ao ponto de limitar o estabelecimento da vegetacdo nativa, como é o caso
de areas mineradas (Parrota e Knowles, 1999; Prach et al., 2007). Algumas espécies exdéticas
podem favorecer ecossistemas ao atuarem como facilitadoras no estabelecimento de outras
espécies ou na estruturacdo das comunidades (D’ Antonio € Meyerson, 2002; Schlaepfer et al.,
2011).

3.3. Identificacdo de bactérias redutoras de Mn por analise molecular

Das 89 estirpes redutoras de Mn isoladas do solo rizosférico das espécies vegetais nativas
(Tabela 3), foram identificadas doze, quatro e seis estirpes nas areas T, PM e FN,
respectivamente, totalizando 22 estirpes distribuidas entre os géneros Paenibacillus e Bacillus

(Firmicutes) e Cellulomonas (Actinobacteria) (Tabela 4).
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Diversas bactérias pertencentes aos grupos Proteobacteria, Actinobacteria e Firmicutes
tém sido descritas como capazes de solubilizar Mn. Em estudo recente, utilizando abordagem
metagenémica, Ghosh e Das (2018) verificaram que o filo Proteobacteria foi mais abundante
(42,47%), seguido por Actinobacteria (23,99%), em rejeitos de mineracdo de Mn na India. Os
dois grupos foram encontrados na maioria das amostras de rejeito. Em termos de diversidade,
0s autores demonstraram o alto indice de Shannon (5,2) indicando a riqueza. Em estudos
anteriores, verificando bactérias cultivaveis solubilizadoras de Mn, os pesquisadores relataram
a presenca de Acinetobacter sp. e Enterobacter sp. (Proteobacteria) e Lysinibacillus sp.,
Bacillus sp., Bacillus cereus, Bacillus nealsonnii e Staphylococcus hominis (Firmicutes). Em
outro estudo, Ghosh et al. (2016a) demonstraram a presenca de Varias estirpes nao cultivaveis
pertencentes aos filos Acidobacteria, Verrucomicrobia, Bacteroidetes, Chloroflexi,

Planctomycetes e Gemmatimonadetes, as quais ainda ndo haviam sido relatadas.

Tabela 4. Identificacdo dos isolados de bactérias redutoras de Mn, obtidas do solo rizosférico,
em diferentes areas de uma barragem de rejeito de Mn desativada e de floresta nativa.

) NUmero de
Areas  Isolado  Planta associada NPB* Espécie Filo acesso
(Genbank)
UFLA  Inga laurina 391  Cellulomonas Actinobacteria MK615108
194 denverensis
UFLA  Serjania 367  Paenibacillus Firmicutes MK615093
131 membranacea glycanilyticus
UFLA  Borreriaspl 843  Bacillus cytotoxicu Firmicutes MK615101
178
UFLA  Borreriaspl 1293  Paenibacillus Firmicutes MK617949
179 catalpae
UFLA  Phyllanthus niruri 419  Bacillus sp. Firmicutes MK615091
128
— UFLA  Phyllanthus niruri 396  Bacillus sp Firmicutes MK615092
2 129
§ ~  UFLA Phyllanthus niruri 399  Bacillus sp. Firmicutes MK615106
185
UFLA S 322 Paenibacillus Firmicutes MK615094
Clidemia hirta L
134 jamilae
UFLA  Senegaliapennata 578  Bacillus acidiceler Firmicutes MK615109
197
UFLA _ - 656  Bacillus sp Firmicutes MK615102
180 Vismia latifolia
UFLA  Morfoespécie 5 663  Bacillus sp. Firmicutes MK615103
181
UFLA  Morfoespécie 5 645  Paenibacillus Firmicutes MK615107
186 catalpae
UFLA  Clidemia hirta 359  Paenibacillus sp. Firmicutes MK615089
3 120
é UFLA  Clidemia hirta 458  Bacillus sp. Firmicutes MK615104
< 182
o =
S UFLA  Selaginella 407  Bacillus sp. Firmicutes MK615090
= 122
f—: UFLA  Selaginella 812  Paenibacillus Firmicutes MK615105

183 pinisoli
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UFLA . 814  Bacillus sp. Firmicutes MK615100
173 Inga edulis
) Ufsle Piper sp 486  Bacillus mobilis Firmicutes MK®615095
% UFLA . 637  Bacillus mobilis Firmicutes MK615099
zZ > 170 Inga capitata
2 UFLA . 516  Bacillus acidiceler Firmicutes MK615096
@ 162 Echinophora sp
o
o UFLA  Vouarana 533  Bacillus mobilis Firmicutes MK615097
164 guianensis
UFLA  Vouarana 671  Bacillus sp. Firmicutes MK615098

167 guianensis
NPB = nimero de pares de base

Nas areas T e PM, espécies dos géneros Bacillus e Paenibacillus foram identificadas no
solo rizosférico dos diversos hospedeiros. Por sua vez, na area FN, apenas espécies do género
Bacillus foram identificadas.

De acordo com Garbeva et al. (2008), as espécies vegetais e as caracteristicas do
substrato afetam fortemente a estrutura da comunidade bacteriana total incluindo, de Bacillus.
O género Bacillus foi proposto por Cohn (1872) e o género Paenibacillus por Ash et al. (1993),
este com base na analise da sequéncia do gene 16S rRNA. Os membros do género Paenibacillus
exibem caracteristicas compartilhadas do género Bacillus, tais como producdo de células em
forma de bastonete, formacdo de enddsporos, motilidade por flagelos e crescimento aerébico
ou anaerdbico facultativo (Ash et al., 1993; Grady et al., 2016). E interessante destacar que uma
espécie do género Bacillus (Bacillus sp. SG-1), juntamente com as espécies Leptothrix
discophora e Pseudomonas putida, sdo as trés espécies bacterianas oxidantes de Mn(ll),
estudadas detalhadamente em varios laboratérios (Brouwers et al., 2000). Curiosamente, as trés
espécies utilizam enzimas dependentes de cobre na oxidacdo de Mn(ll), conforme
sequenciamento de varios genes envolvidos na oxidacdo. O género Bacillus inclui espécies
capazes de formar endosporos sob condi¢cdes ambientais limitantes. As células germinativas
dos esporos sdo envoltas por uma camada de peptideoglicano coberta por proteinas de
revestimento. A camada mais externa do esporo (exdsporo) € uma estrutura membranosa
diferente da composicao da cobertura do esporo. Em 1982, Rosson e Nealson demonstraram
que o esporo é capaz de catalisar a oxidacdo de Mn(ll), e Francis et al. (1997) demonstraram
que a atividade oxidante estava localizada no exosporo (Rosson e Nealson, 1982; de Vrind et
al., 1986a). Uma vez que 0s esporos sao metabolicamente inativos, a sua capacidade de oxidar
Mn(11) ndo esté diretamente relacionada & fungdo metabdlica. Por outro lado, a reducdo de Mn

aparenta estar acoplada a oxidacéo de citocromos do tipo b e ¢ (de Vrind et al., 1986b).
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Charney et al. (1951) demonstraram que 0 Mn estimula a esporulacéo de varias espéecies
de Bacillus (B. subtilis 6633, B. subtilis 90, B. subtilis Tracy, B. megaterium B938, B.
betanigrificans 7048, B. polymyxa 2823, B. alvei 8240 e B. brevis 2785). Além destas especies,
os autores verificaram que embora a esporulacdo ndo tenha sido estimulada na espécie B.
pumilus 7061, o crescimento desta espécie foi estimulado pelo fornecimento de Mn. Em 1949,
Gale ja havia demonstrado a importancia do Mn na assimilagdo de glutamato pela espécie B.
subtilis, uma vez que as células crescidas em meio deficiente em Mn(ll) tinham menor
capacidade de acumular o aminodcido.

Um dos primeiros registros do género Bacillus, como bactérias redutoras de Mn foi
observado por Ehrlich (1963), que obteve isolados de substrato oceéanico. Outros estudos
obtiveram este género da rizosfera de culturas agricolas (Posta et al., 1994; Nogueira et al.,
2007), minérios de Mn (Rusin et al., 1991; Ghosh et al., 2016b) e rejeitos da mineracao de Mn
(Sanket et al., 2017; Ghosh e Das, 2018). Dixit et al. (2018) encontraram isolados pertencentes
ao género Bacillus em mina de Mn na india, onde estas bactérias atuam como oxidantes de
ferro

Das 22 espécies bacterianas redutoras de Mn identificadas pelo sequenciamento do gene
16S rRNA, apenas uma pertence ao filo Actinobacteria, sendo o0 seu representante da espécie
Cellulomonas denverensis (UFLA 194), isolado da rizosfera de Inga laurina (Tabela 4). O
género Cellulomonas, de acordo com a List of Prokaryotic names with Standing in
Nomenclature, hospeda 28 espécies (incluindo sindnimos), sendo Cellulomonas flavigena a
espécie tipo do género, primeira espécie descritaem 1912 por Kellermann and McBeth, isolada
do solo. Membros do género Cellulomonas possuem atividade celulolitica, sendo encontrados
preferencialmente em habitats enriquecidos com celulose tais como solo, madeira e canaviais,
mas sendo isolados também do rimen e lodo de esgoto (Abt et al., 2010).

E interessante destacar que ambos os géneros Bacillus e Cellulomonas hospedam
espeécies bacterianas capazes de produzir celulases, enzimas que séo induzidas por Mn (Saratale
et al., 2008, 2010).

3.4. Composicdo da comunidade de FMA

O efeito micorrizosférico, capaz de aumentar popula¢es microbianas selecionadas, nas
proximidades das hifas no solo, foi postulado por Linderman (1988), demonstrando o efeito das
hifas extrarradiculares de FMA, sobre a microbiota do solo. Além de maior atividade

microbiana, a rizosfera de plantas micorrizadas é bioquimicamente mais ativa, em comparagdo
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as plantas ndo micorrizadas, devido a maior deposi¢do de carboidratos e outros fatores
nutricionais no solo, proporcionada pelas hifas extrarradiculares.

A érea R apresentou o maior valor para abundancia (Tabela 5). Isso pode ser atribuido
a presenca de gramineas na area, as quais sdo eficientes na multiplicacdo de FMAs,
contribuindo para a grande quantidade de esporos na &rea em relacdo as demais. Segundo
Sieverding et al. (1991), o aumento da esporulagdo das espécies, ocorre em resposta a
instabilidade e aos estresses ambientais. Isso pode aumentar a abundancia de algumas espécies
mais adaptadas a estas condi¢6es, conforme verificado no presente estudo (Figura 1). O nimero
de esporos pode ser influenciado por fatores do solo, fenologia das plantas hospedeiras e pelo
efeito do Mn na germinacdo dos esporos de FMA (Cardoso et al., 2002).

Tabela 5. NUimero de esporos de fungos micorrizicos arbusculares (FMAS) por espécie,
valoresterro padréo da abundancia de esporos, riqueza de espécies, indice de Shannon (H’) e
equitabilidade de Pielou (J’) em diferentes areas de uma barragem de rejeito de Mn desativada
e de floresta nativa, na profundidade de 0 a 20 cm (6 pontos amostrais)

NUmero de esporos

Espécies de FMAs Topsoil (T) Nli"ulgr;g?Pdl\eA ) Rejeito (R) FIore?It:aNl;latlva
Acaulospora sp - 9 76 16
Acaulospora morrowiae 2 48 17 -
Acaulospora scrobiculata 18 18 18 10
Cetraspora pellucida - 8 - -
Gigaspora sp - - 4 -
Glomus spl 73 52 168 35
Glomus sp2 102 17 52 20
Glomus macrocarpum 37 23 35 37
Paraglomus occultum 13 5 5 8
Abundancia 41+£95 30+3,1 63 + 19,6 21+27
Riqueza 2,67 +0,33 3,5+0,56 3,5+0,56 2,83+0,31
H’ 0,81+0,13 1,04 £0,17 0,93+0,21 0,86 + 0,13
r 0,85+ 0,08 0,88 + 0,04 0,81+ 0,05 0,84 + 0,05

-: auséncia de esporo da espécie.
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Figura 1. Abundancia relativa de esporos de espécies de FMAs em diferentes areas de uma

barragem de rejeito de Mn desativada e em floresta nativa, na profundidade de 0 a 20 cm.

Em trabalho anterior, Silva et al. (2019) demonstraram que todas as espécies avaliadas
nas areas FN, T e PM exibiram colonizacdo por fungos micorrizicos arbusculares (de 1 a 35%),
e concluiram que os elevados teores de Mn no solo nao afetaram a colonizacdo pelos FMA. Os
autores também constataram o estabelecimento predominante de plantas herbaceas e arbustivas
na area PM e presenca predominante de arbdreas no sub-bosque na area FN. Esta observacédo
pode explicar a menor quantidade de esporos na area FN (Tabela 5), pois reflete o maior
investimento na simbiose micorrizica nas espécies da area PM em compara¢do com espécies
da area FN, ao que se atribui uma condicdo de maior equilibrio e menor perturbacéo, uma vez
que as plantas s&o menos dependentes da simbiose.

As areas apresentaram um total de 9 espécies de FMA, pertencentes a cinco géneros. Os
géneros Acaulospora, Glomus e Paraglomus foram comuns a todas as areas. O género
Cetraspora foi observado apenas em PM, enquanto o género Gigaspora foi encontrado apenas
em R (Tabela 5). A riqueza de espécies, o indice de Shannon (H’) e a equitabilidade de Pielou
(J’) apresentaram pequena variagdo entre as diferentes areas estudadas (Tabela 5).

A ocorréncia do maior nimero de géneros de Glomus ou Acaulospora corrobora
resultados de outros trabalhos realizados em locais sob influéncia da mineracdo/degradados
(Caproni et al., 2005; Silva et al., 2005; Holste et al., 2016). Alguns autores demonstraram que
especies de Glomus e Acaulospora tendem a ser encontrados em solos com pH menor que 6,5

e/ou com baixo teor de fosforo (Maia e Trufem, 1990; Souza et al., 2003) como € o caso dos
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substratos deste estudo (Tabela 1). Wei et al. (2014) investigaram a diversidade molecular de
FMAs associados a uma planta hiperacumuladora de Mn em é&rea de mineracdo de Mn e
observaram que Glomus foi o0 género dominante nesta comunidade FMA. Em area esteril
revegetada com Acacia mangium, ap0s mineracdo de bauxita, Caproni et al. (2005)
identificaram 18 espécies de FMAs pertencentes a 6 géneros. O maior nimero de espécies
pertenceu ao género Glomus, seguido do género Acaulospora. Da mesma forma, em area
afetada pela mineracdo de cobre, Silva et al. (2005) detectaram maior representatividade do
género Glomus. Na Costa Rica, Holste et al. (2016) observaram em seu estudo de restauracao
em éarea de floresta tropical que a maioria das espécies de fungos pertenceu ao género Glomus
e ao género Acaulospora, os quais representaram mais de 95% da densidade de esporos em

todas as areas do estudo restauradas.

4. Conclusodes

As bactérias redutoras de Mn apresentaram densidades elevadas no solo ndo rizosférico
da Floresta Nativa e, apesar de ndo haver diferenca estatistica para o solo rizosférico, foi nesta
area onde obteve-se 0 maior nimero de isolados. Os isolados de bactérias redutoras de Mn da
rizosfera nas areas revegetadas sdo pertencentes aos géneros Bacillus, Cellulomonas e
Paenibacillus. A densidade de bactérias oxidantes de Mn no solo néo rizosférico ndo apresentou
diferenca significativa entre as areas, e ndo foram detectadas no solo rizosférico.

Nove espécies de FMA foram encontradas nas areas estudadas, sendo o Glomus o
género predominante. A abundancia de esporos variou muito entre as areas, sendo maior na

area nao revegetada.
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CONSIDERACOES FINAIS

De uma forma geral, as diferentes variaveis indicam a reabilitacdo de uma éarea
impactada pela mineracdo do Mn. Para ilustrar este cenario, dentre as espécies vegetais
estabelecidas, destacam-se a Clidemia hirta e Vismia latifolia, espécies de habitos diferentes,
comuns as areas revegetadas, colonizadas, potenciais hiperacumuladoras de Mn e associadas a
pelo menos um isolado bacteriano redutor de Mn.

Ap0s 12 anos, as nove especies arboreas que compuseram o plantio de mudas para a
revegetacdo da barragem de rejeitos de Mn deram lugar a espécies arbustivas e herbaceas, o
gue demonstra a necessidade de estudos a respeito de quais gendtipos devem ser priorizados na
composic¢do da lista de plantas a serem introduzidas por esta técnica, caso essa seja a mais
apropriada para outros locais. No entanto, o estabelecimento de espécies herbaceas e arbustivas
pode indicar avanco na sustentabilidade ambiental.

A avaliacdo das técnicas de revegetacdo se mostraram de grande importancia para o
entendimento do processo de recuperacao da area degradada pela mineracdo de Mn, sendo que
a aplicacdo do topsoil apresentou atributos indicadores préximos aos observados na area de
mata nativa, possibilitando a recomposi¢do em termos de biodiversidade vegetal e revelando
uma microbiota com alta resiliéncia, o0 que demonstra ser esta técnica como assertiva neste

cenario.



