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Comunidades de macroinvertebrados de riachos ainda apresentam um sinal 

biogeográfico 
 

RESUMO 

 

Os ecossistemas podem exibir estados estáveis alternativos. De acordo com essa teoria, 

a mudança (temporal ou espacial) de uma variável ambiental determinante (e.g., 

concentração de fósforo), após um determinado limiar, causaria mudanças rápidas e 

abruptas no estado de um ecossistema (e.g. de oligo para eutrófico). A teoria também 

prediz que mecanismos de retroalimentação dificultam o retorno de um ecossistema ao 

seu estado original, mesmo com a mudança da variável determinante na direção 

contrária. Detectar mudanças em regimes ecológicos é importante para identificar 

limites biogeográficos e onde os distúrbios ambientais estão acontecendo. O objetivo 

geral desse trabalho consiste em identificar mudanças de estados espaciais em 

comunidades de macroinvertebrados de riachos. Para tanto, utilizamos um grande 

conjunto de dados cobrindo todo território continental dos Estados Unidos da América. 

Nós usamos classificações a priori (ecorregiões) e a posteriori (variáveis ambientais e 

antropogênicas) para quantificar se essas tipologias estão representando a estrutura de 

comunidades de macroinvertebrados. Calculamos a força de classificação considerando 

ecorregiões e variáveis ambientais/antropogênicas como fatores de classificação. 

Esperávamos que essas variáveis ambientais/antropogênicas apresentassem maior força 

de classificação considerando os fortes impactos ambientais aos quais os ecossistemas 

aquáticos estão submetidos. No entanto, a força de classificação das ecorregiões foi 

muito maior que aquelas de variáveis ambientais/antropogênicas. Nossas análises 

também detectaram que as zonas de mudanças abruptas nas comunidades são, em parte, 

condizentes com as zonas de transição entre as ecorregiões. Portanto, nossos resultados 

indicam que ainda há um claro sinal biogeográfico sobre as comunidades de 

macroinvertebrados, a despeito das fortes alterações ambientais antropogênicas que os 

ecossistemas aquáticos têm sofrido. 

 

Palavras-chave: Regionalização biológica, mudança de regimes, força de classificação, 

análises multivariadas, impactos antrópicos 
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Stream macroinvertebrate communities still show a biogeographic signal 
 

ABSTRACT 

 

Ecosystems can have alternative stable states. In theory, temporal or spatial changes of a 

key environmental variable (e.g., phosphorus concentration), after a certain threshold, 

would cause rapid and abrupt changes in the state of an ecosystem (e.g. from oligo to 

eutrophic). The theory also predicts that feedback mechanisms hinder the return of an 

ecosystem to its original state, even when the change in the key variable is in the 

opposite direction. Detecting changes in ecological regimes is important to identify 

biogeographic boundaries and where environmental disturbances are occurring. The 

general objective of this work is to identify spatial changes in the state of streams 

macroinvertebrate communities. To do so, we used a large dataset covering the entire 

continental territory of the United States of America. We use a priori (ecoregions) and a 

posteriori classifications (based on environmental and anthropogenic variables) to 

quantify whether these typologies are representing the structure of macroinvertebrate 

communities. We calculated the classification strength considering ecoregions and 

environmental/anthropogenic variables as classification factors. We expected that these 

environmental/anthropogenic variables would have greater classification strength 

considering the strong environmental impacts on aquatic ecosystems. However, the 

classification strength of ecoregions was much higher than those of 

environmental/anthropogenic variables. We also found that areas of abrupt changes in 

communities are in part coincident with transitional zones between ecoregions. 

Therefore, our results indicate that there is still a clear biogeographic sign on 

macroinvertebrate communities, despite the strong anthropogenic environmental 

changes that aquatic ecosystems have undergone. 

 

Keywords: Bioregionalization, regime shifts, classification strength, multivariate 

analysis, anthropogenic impacts 

  



 

12 

 

INTRODUÇÃO 

 

Philip L. Sclater foi o primeiro a mapear regiões biogeográficas no planeta em 1858. 

Posteriormente, Alfred Russel Wallace, em 1876, adotou a classificação zoogeográfica 

baseada em continentes, proposta por P. L. Sclater, para diversas famílias de 

vertebrados em escala global (Ebach & Parenti, 2015). Os trabalhos de A. R. Wallace 

motivaram o desenvolvimento do campo de pesquisa conhecido como regionalização 

biológica ou bioregionalização. A bioregionalização tem o objetivo de delimitar regiões 

geográficas considerando suas semelhanças e diferenças em termos de composições de 

espécies (Waite et al., 2010; Ficetola, Mazel, & Thuiller, 2017; Rueda, Rodríguez, & 

Hawkins, 2013; Whittaker, Riddle, Hawkins, & Ladle, 2013). O empenho em descrever 

as regiões biogeográficas e mapear as zonas de transições bióticas é parte essencial do 

desenvolvimento da ciência ecológica. Especificamente, a delimitação dessas regiões 

pode auxiliar a elucidar os processos ecológicos e evolutivos que regem os padrões de 

biodiversidade observados no planeta (Ebach & Parenti, 2015). Além disso, a 

bioregionalização tem sido uma ferramenta básica na biologia da conservação (Ebach, 

2013). Por exemplo, esforços de conservação são destinados, principalmente, para áreas 

que apresentam elevada riqueza de espécies e nível de endemismo (Parenti & Ebach, 

2009). 

 A maior parte dos trabalhos sobre regionalização biológica tem considerado 

fatores climáticos e processos históricos/evolutivos das regiões biogeográficas como os 

principais determinantes da organização espacial e temporal das biotas no planeta 

(Ficetola et al., 2017; Holt et al., 2013; Morrone, 2015; Rueda, Rodríguez, & Hawkins, 

2010). Entretanto, as atividades antropogênicas (e.g., destruição de habitats, poluição, 

mudanças climáticas e introdução de espécies exóticas), cada vez mais frequentes e 
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intensas, podem causar mudanças rápidas e catastróficas nos regimes ecológicos 

levando os ecossistemas a apresentar características diferentes daquelas historicamente 

observadas (Ellis & Ramankutty, 2008; Kéfi et al., 2007). As alterações ambientais 

antropogênicas também podem causar uma redução da diversidade beta pelo processo 

de homogeneização biótica (Dornelas et al., 2014 e suas referências). Desta forma, é 

esperado que ocorram reduções e aumentos, respectivamente, das distribuições de 

espécies endêmicas e não nativas (Olden, LeRoy Poff, Douglas, Douglas, & Fausch, 

2004). Neste cenário de homogeneização biótica, as biotas teriam “poucos vencedores e 

muitos perdedores” (McKinney & Lockwood, 1999). 

 A teoria de estados estáveis alternativos prediz que estados (ou regimes 

ecológicos) discretos dos ecossistemas são separados por limiares ecológicos, em 

contraste com ecossistemas que mudam gradualmente e de forma contínua ao longo de 

um gradiente ambiental (Scheffer et al., 2009; Whittaker & Levin, 1977). Atualmente, 

tais mudanças têm sido investigadas principalmente ao longo de escalas temporais 

(Andersen, Carstensen, Hernández-García, & Duarte, 2009; Dakos et al., 2012; Scheffer 

& Carpenter, 2003) e esforços voltados para a detecção das mudanças de regimes em 

escalas espaciais são raros (Kéfi et al., 2014; Sundstrom et al., 2017). Provavelmente, a 

raridade de estudos que enfocam a dimensão espacial decorre da escassez de dados 

ecológicos com uma resolução amostral suficiente para distinguir mudanças de regimes 

(Andersen et al., 2009). Assim, a escassez de dados com um enfoque espacial tem 

dificultado o teste empírico da teoria (Kéfi et al., 2014; Scheffer, Carpenter, Dakos, & 

van Nes, 2015).  

 Diversos estudos ecológicos têm demonstrado que estados estáveis alternativos 

estão frequentemente relacionados com processos ecossistêmicos (Dantas, Hirota, 

Oliveira, & Pausas, 2016; Scheffer & Van Nes, 2007). No entanto, mais recentemente, 
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estudos focados em composições das biotas mostraram que os efeitos biogeográficos 

podem moldar a comunidades biológicas em estados estáveis ao longo do espaço 

geográfico (Sundstrom et al., 2017). Neste contexto, é esperado maior similaridade das 

comunidades biológicas dentro do que entre regiões biogeográficas. Ademais, as 

mudanças nas composições biológicas deveriam ser maiores nas zonas de transições 

biogeográficas (Staver et al, 2011; Henkel & Nelson, 2018).  

 Apesar de historicamente os padrões de organização de comunidades terem sido 

atribuídos aos processos biogeográficos, evidências indicam que estados de equilíbrio 

podem ser formados e mantidos pela variação recente das condições ambientais do 

sistema, causando grandes mudanças na estrutura ecológica entre regiões (Shurin et al., 

2004). Neste caso, os efeitos dos impactos antropogênicos que alteram as condições 

ambientais também devem ser considerados. Assim, dois fatores relacionados com a 

heterogeneidade ambiental podem regular espacialmente a estrutura de sistemas 

ecológicos: (i) biogeográficos “naturais” e (ii) causados por recentes atividades 

humanas em grandes escalas.  

 Em sistemas ecológicos complexos, a produtividade primária é um importante 

fator que pode organizar as comunidades em estados de equilíbrio (Chase, 2010). Em 

ambientes com baixa produtividade apenas um subconjunto de espécies pode persistir 

(Chase, 2010), sugerindo um importante papel da variação ambiental na montagem das 

comunidades. Um segundo fator relacionado a heterogeneidade ambiental que pode 

acarretar mudanças na configuração das comunidades é a capacidade do sistema em 

persistir frente a perturbações ambientais (Scheffer et al., 2015). Eventos raros 

anteriormente absorvidos pelos sistemas, atualmente, frente a maior intensidade das 

atividades humanas, podem desencadear grandes mudanças espaciais (Kéfi et al., 2007; 

Scheffer, Carpenter, Foley, Folke, & Walker, 2001). 
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Riachos são bons modelos de estudo para avaliar mudanças espaciais nas 

estruturas das comunidades. Esses ecossistemas abrigam táxons que variam tanto na 

capacidade de dispersão como na capacidade de resistência à perda de integridade 

ambiental (Hawkins, Mykrä, Oksanen, & Vander Laan, 2015; Vinson & Hawkins, 

1998). Além disso, por ocorrerem em amplas extensões geográficas, suas propriedades 

ambientais estão sujeitas a diferentes processos biogeográficos e diferentes intensidades 

de distúrbios, causando variações sistemáticas em suas características abióticas e 

composições biológicas (Vinson & Hawkins, 1998; Waite et al., 2000). A relação entre 

degradação ambiental (e.g., eutrofização, assoreamento, remoção de sombreamento) e a 

montagem de comunidades de macroinvertebrados em riachos tem sido discutida na 

literatura (e.g., Bini, Landeiro, Padial, Siqueira, & Heino, 2014; Hawkins et al., 2015). 

Alguns estudos indicam que mesmo distúrbios ambientais efêmeros podem causar 

grandes mudanças nas estruturas das comunidades (Luo et al., 2018). Essas mudanças 

acontecem porque as biotas que compõem essas comunidades são, em geral, sensíveis 

às alterações ambientais. Por outro lado, parte dessa comunidade apresenta resistência 

aos impactos e consegue persistir mesmo em ambientes com alta degradação (Luo et al., 

2018). Assim, as comunidades de macroinvertebrados bentônicas são potencialmente 

excelentes indicadoras de mudanças nos regimes ecológicos.  

 Neste trabalho, nosso objetivo consistiu em (i) verificar se a distribuição espacial 

de macroinvertebrados bentônicos de riachos reflete melhor classificações espaciais a 

priori dadas pelos limites fisiográficos de ecorregiões ou classificações a posteriori 

geradas por variáveis ambientais e antropogênicas. Nós também (ii) identificamos áreas 

de mudanças abruptas na composição de macroinvertebrados nos Estados Unidos da 

América e, finalmente (iii) avaliamos se essas áreas de mudanças das comunidades são 

coincidentes com zonas de transição entre ecorregiões ou zonas espaciais de grandes 
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mudanças nas condições abióticas dos riachos (que, em geral, foram causadas 

principalmente por atividades antrópicas). Para tanto, utilizamos um conjunto de dados 

coletados pela Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos da América (US-

EPA), contendo varáveis bióticas e abióticas de riachos cobrindo uma extensa área 

geográfica. Considerando os fortes impactos antropogênicos aos quais os ecossistemas 

aquáticos estão submetidos em escala global (Dudgeon et al., 2006), nossa expectativa é 

que os estados ecológicos encontrados a partir da composição das comunidades de 

macroinvertebrados serão mais fortemente relacionados com as condições ambientais 

dos riachos do que com os limites das regiões definidas por critérios biogeográficos. Em 

outras palavras, esperamos que as alterações antropogênicas na qualidade ambiental dos 

riachos tenham suprimido o sinal biogeográfico das ecorregiões na composição de 

macroinvertebrados bentônicos.  

 

MÉTODOS 

 

Conjunto de dados 

 

Utilizamos um grande conjunto de dados de riachos cobrindo uma ampla área do 

território continental (contínuo) dos Estados Unidos da América (Figura 1). Este 

conjunto de dados consiste em informações sobre as densidades de macroinvertebrados, 

variáveis abióticas e as coordenadas geográficas dos riachos. Maiores informações 

sobre o protocolo de amostragem e a própria base de dados estão disponíveis no sítio da 

Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (US-EPA; 

http://water.epa.gov/type/rsl/monitoring/streamsurvey/inde). O conjunto original de dados totalizava 

918 unidades taxonômicas. No entanto, nós excluímos 179 unidades taxonômicas 
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(identificadas ao nível famílias, ordens, classes ou filos) de nossas análises e utilizamos 

739 unidades que foram identificadas ao nível de gênero. O conjunto de dados abrangeu 

1105 riachos após a remoção dos locais que tinham informações ausentes (considerando 

qualquer variável; Figura 1). 

 

Variáveis ambientais e antropogênica 

 

As seguintes variáveis ambientais foram utilizadas em nossas análises (US-EPA): área 

da bacia hidrográfica (km
2
), elevação (m), cobertura do dossel, temperatura (ºC), vazão 

(m
3
/s), largura do banco (m), profundidade (cm), largura do riacho (m), percentagem de 

cobertura de algas, macrófitas, detritos de madeira, pequenos detritos, vegetação 

suspensa, margens rebaixadas, porcentagem de pedregulhos e de estruturas artificiais, 

concentrações de potássio (µeq/L), íon amônio (µeq/L), nitrogênio total (µg/L), fósforo 

total (µg/L) e sólidos suspensos (mg/L), cor (PCU); condutividade (µS/cm) , turbidez 

(NTU) e alcalinidade (µeq/L). Nós também utilizamos os dados de pegada ecológica 

nos Estados Unidos da América (Wildlife Conservation Society ‐ WCS, and Center for 

International Earth Science Information Network ‐ CIESIN ‐ Columbia University, 

2005). Todas essas variáveis foram utilizadas para descrever de forma abrangente as 

características ambientais dos riachos amostrados. 

 

Divisão latitudinal, matrizes de distâncias e ordenação  

 

Nós dividimos arbitrariamente toda a extensão territorial dos Estados Unidos da 

América em 4 faixas latitudinais (F1, F2, F3, F4; ver Figura 1) e ordenamos os dados da 

nossa matriz original conforme a longitude dos riachos amostrados (dentro de faixas). 
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Assim, o primeiro riacho de cada faixa latitudinal é aquele mais próximo da longitude 

0º (no extremo leste) e o último é aquele localizado no extremo oeste. Essa ordenação 

foi baseada no padrão de ocupação humana (“marcha para o oeste”) no território dos 

Estados Unidos da América (Castles & Miller, 1998) e foi utilizada com o objetivo de 

detectar as mudanças nos regimes ecológicos das regiões historicamente mais ocupadas 

para regiões com menor densidade populacional.  

 Construímos matrizes de dados biológicos (riachos × gêneros) considerando o 

conjunto total de dados e dentro de faixas latitudinais. Aplicamos a distância e 

transformação log-corda (Legendre & Borcard, 2018) para construir matrizes de 

distâncias. A transformação log-corda, além de produzir uma matriz de distâncias, reduz 

a assimetria nos dados e preserva propriedades euclidianas que são necessárias em 

análises lineares multivariadas (Legendre & Borcard, 2018). Construímos uma matriz 

de distância biológica entre todos os riachos (D) e uma matriz de distância biológica 

entre riachos dentro de cada faixa. Para reduzir a dimensionalidade dos dados, nós 

realizamos análises de coordenadas principais (PCoA) utilizando as matrizes de 

distâncias biológicas em cada uma das faixas. Posteriormente, nós utilizamos os escores 

do primeiro eixo da PCoA como variável resposta em análises descritas abaixo. Nós 

calculamos duas matrizes de distâncias ambientais. A primeira foi baseada em todas as 

variáveis (E). A segunda foi baseada num subconjunto de variáveis (S) que estão 

diretamente relacionadas com o processo de eutrofização (N, K, P, temperatura, 

condutividade e turbidez). Para tanto, utilizamos a distância Euclidiana padronizada. 
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FIGURA 1 Pontos de coleta do programa de avaliação das condições ecológicas de 

riachos nos Estados Unidos da América (Agência de Proteção Ambiental dos Estados 

Unidos da América - US-EPA). As faixas latitudinais delimitando os conjuntos de 

dados utilizados nas análises de change point também estão apresentadas (ver Figura 4).  

 

Critérios das classificações 

 

Nós utilizamos três esquemas de classificação para gerar as tipologias dos riachos. Para 

o primeiro, usamos classificações a priori de acordo com os limites das ecorregiões dos 

níveis I, II e III (com 12, 18 e 80 classes, respectivamente) definidas por Omernik 

(1995). Os outros esquemas de classificação de riachos foram gerados, a posteriori, 

utilizando uma análise de k-means. Assim, nós classificamos os riachos de acordo com 

(i) todas as 25 variáveis ambientais disponíveis (C1, usando a matriz E) e (ii) de acordo 

com as variáveis ambientais relacionadas com o processo de eutrofização (C2, usando a 

matriz S). Para o terceiro esquema, nós utilizamos os valores de pegada ecológica. Nós 

também utilizamos o método de k-means para classificar os riachos com base na 

composição de gêneros de macroinvertebrados (utilizando a matriz D).  
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Determinamos o número de grupos das análises de k-means utilizando a 

estatística R (Hartigan, 1975): 

 

   
      

          
           

 

onde tr(W) é o traço da matriz de dispersão dentro dos grupos, n é o número de 

amostras e k é o número de grupos. A estatística R foi calculada para diferentes números 

de grupos (k) e comparada com a distribuição F.  

 

Caracterização dos riachos 

 

Utilizando a classificação C2, nós seguimos a proposta de Dodds et al. (1998) para 

caracterizar os riachos em 3 estados tróficos (oligotróficos, mesotróficos e eutróficos) 

com base nas médias das concentrações de nitrogênio e fósforo para cada um dos 

grupos gerados. 

 

Medindo a força de classificação 

 

Nós utilizamos a força de classificação (CS) (Van Sickle & Hughes, 2000; ver Heino & 

Mykrä, 2006 para uma aplicação) para avaliar o desempenho das ecorregiões e dos 

vetores de classificação gerados a posteriori em descrever a variação das comunidades 

de macroinvertebrados. Nós calculamos a CS considerando o conjunto total de dados e 

também para aqueles dados de cada uma das faixas latitudinais. A CS mede a 

correspondência entre as classificações e a matriz de dados biológicos e é obtida através 

da seguinte equação: CS = W-B onde: B é a média das distâncias entre os grupos e W a 
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média das distâncias dentro dos grupos. Um valor de CS próximo a 1.0 indica uma alta 

força de classificação. Em outras palavras, elevados valores de CS indicam que as 

classificações independentes (a priori e a posteriori) “explicam” as variações nas 

estruturas das comunidades biológicas.  

 Nós testamos se os valores de CS observados para cada uma das classificações a 

priori e a posteriori foram significativos utilizando uma distribuição de CSS 

aleatorizados. Essas distribuições foram geradas recalculando o CS após de 9,999 

permutações do vetor de classificação. A significância foi calculada como a fração de 

CSS aleatorizados que foram iguais ou maiores que o CS observado.  

 

Detectando transições e mudanças espaciais 

 

Nós identificamos as zonas de mudanças em cada uma das faixas utilizando a 

segmentação da média e variância dos escores derivados do primeiro eixo da PCoA pela 

estatística de Momento Linear Exato de Corte (PELT) (Killick, Fearnhead, & Eckley, 

2012). A estatística PELT de uma análise de change point estima vários pontos de 

mudanças em grandes conjuntos de dados a partir de mudanças sistemáticas na média e 

variância e depois verifica se tais mudanças diferem do acaso. Embora essa análise seja 

tradicionalmente utilizada para detectar mudanças em dados de séries temporais, ela 

pode ser utilizada em dados espacialmente explícitos, uma vez que os dados foram 

ordenados longitudinalmente. Verificamos se as zonas de mudanças observadas com os 

dados biológicos (estimadas pela estatística PELT) coincidiram com as zonas de 

mudanças dadas pelo vetor de classificação de ecorregiões do nível III (que apresentou 

o maior valor de CS; ver resultados).  
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A partir da nossa matriz de distâncias biológicas (D), também definimos áreas de 

“estado estável” e avaliamos quais locais poderiam ser classificados como transitórios 

medindo o grau de associação de cada local ao seu respectivo grupo por análise de 

silhueta (ver Silva de Miranda et al., 2018). A largura da silhueta é baseada na distância 

média entre cada local em relação a todos os locais do grupo, em comparação com a 

distância média entre esse mesmo local e o grupo mais próximo (Borcard, Gillet, & 

Legendre, 2011). A medida de largura da silhueta varia de -1 a 1, onde os valores 

negativos indicam que os locais podem ter sido classificados incorretamente.  

As análises descritas acima foram realizadas utilizando funções e scripts 

disponíveis para o ambiente R [(R Core Team, 2018); distância log-corda (segundo 

Legendre & Borcard, 2018); PCoA (função cmdscale do pacote stats); k-means (função 

kmeans do pacote stats); CS (função meandist do pacote vegan; Oksanen et al., 2019); 

análise de change point (função cpt.mean do pacote changepoint; Killick & Eckley, 

2014); análise de silhueta (função silhouette do pacote cluster; Maechler et al., 2017)]. 

 

RESULTADOS 

 

Os riachos apresentaram alta heterogeneidade ambiental e biológica (Material 

suplementar: Tabela S1; Figura S1). Quando consideramos apenas as variáveis 

relacionadas com o processo de eutrofização (utilizadas na classificação C2 – ver 

resultados da k-means abaixo) também encontramos elevada heterogeneidade (Tabela 

1), sendo que 36%, 22% e 41% dos riachos foram classificados como eutróficos, 

mesotróficos e oligotróficos, respectivamente. Apesar de existir uma grande variação 

ambiental nesses sistemas as categorias de estado trófico foram, em geral, agrupadas 

espacialmente (Figura 2). 
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TABELA 1 Valor médio (± DP) das variáveis utilizadas na classificação C2 e os 

respectivos estados tróficos ordenados pelas médias das concentrações de nitrogênio 

total e fósforo total. Os 11 primeiros grupos foram classificados como eutróficos, os 

dois seguintes e os dois últimos foram classificados como mesotróficos e oligotróficos, 

respectivamente. N= número de riachos em cada grupo obtido pela análise de k-means. 

 

Estatística C2 (N) NT PT K Turbidez Condutividade Temperatura 
Média  (µg/L) (µg/L) (µeq/L) (NTU) (µS/cm) (ºC) 

 4(3) 1435.0 3945.7 
 

1033.4 148.3 14350   21.9 
  6(1) 2784 1707 

 

145.7 6126 2784 10.5 
  2(12) 4999.9 1675.5 

 

306.3 165.7 4999.9 19.7 
  5(31) 2307 600.3 

 

243.8 148.6 2307 21.6 
  11(3) 41739.7 150.7 

 

82.4 4.2 41739.7 16.9 
  7(46) 1453 148.2 

 

280.5 22.7 1453 20.4 
  12(45) 963 145.8 

 

223.1 26.8 963 25.8 
  10(38) 1196.6 130.9 

 

59.2 13.3 11796.6  18.4 
  3(20) 1306.9 120 

 

482.8 34.5 1306.9 19.9 
  8(101) 1938.7 93.4 

 

92.7 11.6 1938.7 17.9 
  14(100) 759.5 86.8 

 

67.1 12.7 759.5 24.9 
  15(53) 1042 56.5 

 

85.7 5.6 1042 11.2 
  1(196) 390.8 30 

 

38.6 5.1 390.8 19.4 
  13(265) 306.5 24.8 

 

33.1 2.8 306.5 14.4 
  9(189) 176.8 17.6 

 

24.7 2.2 176.8 9 
 Desvio-Padrão        

 4 1027.2 1599.4 
 

1341.5 161 1950.9 1.7 
  6 0 0 0 0 0 0 

 2 3019.1 431.3 
 

123.6 429.9 1021.7 5.1 
  5 1625.6 191.8 

 

151.5 219.6 510.8 3.8 
  11 7616.4 143.4 

 

60.6 3.9 1798 1.3 
  7 1347.1 142.7 

 

133.1 36.4 527 4 
  12 573.1 98.9 

 

83.4 49.4 448.8 4.5 
  10 4033 124.8 

 

39.9 15.2 4033 3.8 
  3 1133.3 159.4 

 

434.9 96.5 1007.3 7.3 
  8 1761.8 103.7 

 

47.5 32.6 351.5 2.1 
  14 706.9 86.9 

 

36.4 17 225.5 2 
  15 1060.7 67.6 

 

50.3 11.6 325.1 2 
  1 353.3 33.8 

 

23.3 10.6 148 1.5 
  13 349.9 27.9 

 

23.6 7.1 147.4 1.4 

 
 

 9 194.2 27.4 
 

25.3 11. 8 114 1.9 
  

Os números de grupos (k) obtidos pelo método de k-means foram iguais a 26, 15 

e 3 considerando, respectivamente, todas as variáveis ambientais, somente aquelas 

variáveis relacionadas com o processo de eutrofização e os dados de pegada ecológica. 

Os valores de CS baseados em critérios biogeográficos foram substancialmente maiores 

que aqueles obtidos com dados ambientais e de pegada humana (Tabela 2). Esse padrão 

também foi detectado quando os valores de CS foram calculados para as diferentes 

faixas latitudinais (Tabela 3).  
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FIGURA 2 Variação espacial do estado trófico na área continua dos Estados Unidos da 

América. Os pontos vermelhos, pretos e azuis representam os riachos classificados 

como eutróficos, mesotróficos e oligotróficos respectivamente. 

 

TABELA 2 Força de classificação (CS) para cada uma das tipologias. W = média das 

distâncias dentro do grupo, B = média das distâncias entre os grupos. p = Nível de 

significância baseado no CS observado a partir de 9,999 permutações do vetor de 

classificação. 

 

Tipologias Natureza Número de grupos W  B  CS  p 

Omernik - nível I a priori 9 1.161 1.268 0.102 <0.001 

Omernik - nível II a priori 18 1.133 1.262 0.109 <0.001 

Omernik nível - III a priori 80 1.115 1.249 0.134 <0.001 

Variáveis ambientais (C1) a posteriori 26 1.233 1.247 0.015 <0.001 

Variáveis ambientais (C2) a posteriori 15 1.236 1.248 0.010 <0.001 

Pegada humana  a posteriori 3 1.23 1.259 0.030 <0.001 
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TABELA 3 Força de classificação para cada tipologia e faixas latitudinais (F1, F2, F3 e 

F4). N = número total de locais dentro de cada uma das faixas. 

 

CS/Faixas Omernik Nível I Omernik Nível II Omernik Nível III C1 C2 Pegada humana N 

CS(F1) 0.195 0.202 0.163 0.008 0.001 0.040 228 

CS(F2) 0.101 0.107 0.120 0.018 0.012 0.053 406 

CS(F3) 0.094 0.091 0.124 0.011 0.008 0.037 296 

CS(F4) 0.101 0.105 0.115 0.024 0.005 0.034 170 
 

O número de ecorregiões, para o nível III, é substancialmente maior do que os 

números de grupos indicados pela estatística R (Hartigan, 1975) para as análises com os 

dados ambientais e de pegada ecológica (Tabela 2). Assim, nós refizemos as análises 

com diferentes valores de k e verificamos que o aumento do número de grupos não 

influenciou a variação da força de classificação (Figura 3). Em outras palavras, os 

valores de CS para tipologias baseadas em dados ambientais ou de pegada humana são 

menores que aqueles obtidos para tipologias biogeográficas mesmo com a utilização de 

um elevado número de grupos. 

 

FIGURA 3 Valores da força de classificação para diferentes números de grupos. 

Círculos azuis, losangos verdes, quadrados vermelhos demonstram os resultados obtidos 

com as todas variáveis ambientais, somente com as variáveis diretamente relacionadas 

com o processo de eutrofização e com os dados de pegada humana, respectivamente. As 

linhas horizontais em preto representam os valores de CS para as classificações com 

base nas ecorregiões dos níveis I, II e III (ver Tabela 2). 
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 Para todas as faixas latitudinais nós encontramos zonas de mudanças nos 

regimes ecológicos (escores da PCoA) (Figure 4). As mudanças nos regimes ecológicos  

(composição de macroinvertebrados) encontradas pela análise de change point 

coincidiram com zonas de mudanças de ecorregiões (do nível III) com frequências 

iguais a 50%, 50%, 33% e 0% para as faixas 1, 2, 3 e 4, respectivamente. No entanto, 

essa classificação predizia um número maior de mudanças de regimes (80) do que 

aqueles detectados pela análise de change point (12) (Figura 5). 

 

FIGURA 4 Variação espacial dos escores derivados do primeiro eixo da PCoA em cada 

faixa latitudinal: As linhas verticais em vermelho representam os pontos de mudanças 

na composição das comunidades de macroinvertebrados (change point) denotados pela 

primeira observação do novo regime. 
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FIGURA 5 Mapa com as ecorregiões (nível III) dos Estados Unidos da América 

segundo Omernik (1995). Os pontos em vermelho representam as zonas de mudanças 

preditas pela análise de change points que coincidem com as zonas de transição entre 

ecorregiões. 

 

Nós encontramos cinco grupos de riachos quando a análise de k-means foi 

baseada nos dados de macroinvertebrados. A análise de silhueta revelou que 313 locais 

possuíram características transitórias em relação aos seus graus de associação com os 

seus grupos (i.e., ecorregiões) os outros 792 locais foram bem classificados pela análise 

de k-means (Figura 6). De forma geral, dos cinco grupos de riachos, quatro foram 

relativamente bem definidos e apenas um apresentou uma identidade 

predominantemente transitória. Os quatro grupos que foram bem classificados 

apresentaram também uma delimitação espacialmente coesa (Figura 7a). Por outro lado, 

os locais de coleta do grupo restante foram distribuídos em diferentes áreas (Figura 7b). 
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FIGURA 6 Gráfico de largura de silhueta. Os pontos em azul escuro, preto, azul claro, 

vermelho e verde representam os grupos composicionais 1, 2, 3, 4 e 5, respectivamente. 

Esses grupos foram definidos utilizando uma análise de k-means baseada nos dados de 

macroinvertebrados aquáticos. A linha horizontal é o limiar entre os locais que foram 

bem classificados (valores positivos) e aqueles que apresentaram características 

transicionais (valores negativos). 

 

           (a)                                                        (b) 

  

 

FIGURA 7 Distribuição espacial dos cinco grupos de riachos delimitados pela análise 

de k-means com base nos dados de macroinvertebrados aquáticos no território dos 

Estados Unidos da América. Em (a) estão os locais que foram classificados 

corretamente pela análise de silhueta. Em (b) estão os locais com características 

transitórias. 
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Verificamos que os grupos 1, 2, 3 e 4, gerados com os dados de 

macroinvertebrados aquáticos pela análise de k-means, correspondem em grande parte à 

tipologia a priori (i.e., ecorregiões), ao contrário do grupo 5 (ver Tabela 4 para os 

resultados considerando as ecorregiões do nível I). Por exemplo, a maior parte dos 

riachos do grupo 1 está localizada nas Grandes Planícies dos EUA. Os riachos dos 

grupos 2, 3 e 4 estão localizados sobretudo em áreas de Florestas Temperadas Orientais, 

Florestas Montanhosas Ocidentais e regiões de altitudes intermediarias de transição com 

as Grandes Planícies, respectivamente. Em geral, tabelas de confusão indicam que as 

classificações com base em critérios biogeográficos foram substancialmente melhores 

em distinguir os grupos biológicos que as demais tipologias (Material suplementar: 

Tabela S2, S3, S4 e S5). 

 

TABELA 4 Tabela de confusão comparando a tipologia a priori (ecorregiões do nível I 

- linhas) com a tipologia gerada pela análise de k-means com base na composição de 

macroinvertebrados (colunas). Os maiores valores estão destacados em negrito. 

 

   k-means 
Ecorregiões (a-priori) 1 2 3 4 5 
Omernik Nível I 
Florestas marinhas da costa oeste 0 5 9 17 3 
Florestas temperadas de coníferas 0 4 0 11 8 
Grandes planícies 108 20 1 5 63 
Florestas do Norte 14 16 0 18 7 
Florestas montanhosas ocidentais 1 8 181 95 17 
Floresta temperada oriental 93 144 0 26 64 
Desertos 6 5 10 48 27 
Florestas mediterrâneas 2 8 2 45 12 
Terras altas semiáridas do Sul 0 0 0 0 2 
Soma 224 210 203 265 203 

 

DISCUSSÃO 

 

Uma vasta literatura demonstra que macroinvertebrados aquáticos respondem 

rapidamente às variações ambientais (Kerans & Karr, 1994; Luo et al., 2018; Metcalfe, 
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1989). Além disso, estudos recentes demonstraram que os impactos ambientais 

antrópicos são os principais fatores relacionados com o rearranjo espacial das 

comunidades de macroinvertebrados (Luo et al., 2018; Paulsen et al., 2008). O aumento 

da produtividade decorrente dos distúrbios antropogênicos também pode moldar as 

comunidades de macroinvertebrados de riachos em grandes escalas espaciais (Bini et 

al., 2014; Hawkins et al., 2015). Essa modificação da estrutura de comunidades de 

macroinvertebrados é esperada pelo fato de que as variações das concentrações de 

nutrientes em riachos dos Estados Unidos decorrem, em grande parte, da eutrofização 

provocada pela agricultura e urbanização (Van Sicle & Paulsen, 2008; Carlisle & 

Hawkins, 2008). Portanto, em nosso estudo, esperávamos que as classificações baseadas 

em dados ambientais contemporâneos apresentassem, em comparação com 

classificações da paisagem, maior poder em predizer as mudanças nas composições das 

comunidades desses organismos. Essa expectativa também era justificada se 

considerarmos a grande variação na ocupação humana dos Estados Unidos (Davis & 

Darling, 2017). Entretanto, os valores de CS calculados com os vetores de classificação 

obtidos com as varáveis ambientais (fortemente influenciadas por atividades antrópicas) 

foram muito menores que aqueles obtidos com vetores de classificação definidos por 

ecorregiões (i.e. restrições biogeográficas são ainda preponderantes para explicar grande 

parte da variação das biotas nesses sistemas em escalas continentais). Em outras 

palavras, nossos resultados não apoiaram a hipótese de que os impactos ambientais 

suprimiriam o sinal biogeográfico no território contínuo dos Estados Unidos da 

América. 

 Riachos são sistemas ecológicos heterogêneos que proporcionam habitats 

adequados para uma ampla variedade de espécies (Vinson & Hawkins, 1998; Hawkins 

et al., 2015). Neste contexto, verificamos que a regionalização proposta por Omernik 
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(1995) resultou nos maiores valores de CS. Uma possível explicação para esse resultado 

é que as distribuições dos macroinvertebrados permanecem associadas com restrições 

fisiográficas históricas (Marchant et al., 2014). Assim, as diferentes variáveis utilizadas 

por Omernik (1995) para delimitar as ecorregiões ainda são determinantes para gerar os 

padrões de diversidade beta das comunidades de macroinvertebrados aquáticos. 

Minimamente, podemos inferir, por outro lado, que essas variáveis são mais 

importantes que variáveis limnológicas locais para determinar esses padrões. Resultados 

que divergiram dos nossos foram, no entanto, obtidos por Waite et al. (2000). 

Estudando macroinvertebrados bentônicos em riachos com impactos ambientais 

negligenciáveis nas Terras Altas do Atlântico Central (EUA), esses autores encontraram 

baixos valores de CS associados com ecorregiões. Resultados similares foram obtidos 

em riachos do estado de Victoria (Austrália; Marchant et al. 2000). Em geral, uma 

revisão realizada por Hawkins et al. (2000) indicou que os valores de CS associados 

com regionalizações da paisagem explicaram mais variação biótica do que seria 

esperado ao acaso, no entanto, os valores não foram elevados. De fato, comparando com 

os resultados de Hawkins et al. (2000), podemos observar que os valores de CS de 

ecorregiões foram maiores que outros critérios de regionalização (e.g., bacias 

hidrográficas e ordem dos riachos) somente em dois estudos (Pan et al., 2000 e Rabeni 

& Doisy, 2000).  

Uma vez que todos os estudos revisados por Hawkins et al. (2000) foram 

desenvolvidos em escalas mais restritas (geralmente definidas por critérios 

geopolíticos), em comparação com nosso estudo, podemos inferir que existe um forte 

efeito da extensão espacial sobre nossa capacidade de utilizar regionalizações da 

paisagem para prever mudanças nas composições de comunidades aquáticas. Por 

exemplo, outros estudos em grandes extensões espaciais apresentaram resultados que 
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coadunam com os nossos ao demonstrarem que regionalizações da paisagem podem 

apresentar elevados poderes de predição das estruturas dessas comunidades (Soininen, 

Paavola, & Muotka, 2004; Potapova & Charles, 2002). 

Diferentes métodos estatísticos, escalas espaciais e táxons são utilizados em 

estudos de regionalização biológica (Ebach & Parenti, 2015). Utilizando dados de 

distribuição de gêneros de mamíferos, aves e anfíbios, Rueda et al. (2013), por exemplo, 

encontraram regiões que coincidiram fortemente com aquelas propostas por A. R. 

Wallace (ver também Holt et al. 2013). Henkel & Nelson (2018), analisando 

comunidades bentônicas marinhas, também demostraram que as diferentes composições 

coincidiram com os limites delineados pelas ecorregiões. Assim, as distribuições das 

biotas, como tendência, variaram menos dentro dos limites ecorregionais do que entre as 

ecorregiões. Nossos resultados, aliados com aqueles obtidos em outros estudos, sugerem 

então que apesar da modificação antrópica dos habitats em escala global, fatores 

fisiográficos naturais (e.g. mudanças climáticas abruptas e barreiras orográficas) ainda 

são importantes determinantes de limites biogeográficos (Ficetola et al., 2017). 

 

Pontos de mudanças e limiares biogeográficos 

 

A análise de “change point” encontrou zonas de mudanças na estrutura de comunidades 

de macroinvertebrados coincidentes com zonas de transição delineadas pelas 

ecorregiões. No entanto, as mudanças de regime que coincidiram com os limites das 

ecorregiões foram mais frequentes em altas latitudes (i.e., as mudanças encontradas nas 

faixas mais ao norte tenderam a ocorrer mais próximas das fronteiras das ecorregiões). 

É possível que as camadas de gelo durante o Último Máximo Glacial tenham reduzido a 

conectividade entre riachos em regiões mais ao norte (Dias et al., 2014). A menor 
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conectividade teria reduzido as possibilidades de dispersão entre regiões, representando, 

portanto, um efeito histórico sobre a variação espacial das comunidades de 

macroinvertebrados bentônicos. Similarmente, Hortal et al. (2011) demonstraram que as 

variações das comunidades de besouros atuais ainda respondem ao Último Máximo 

Glacial. Isso acontece porque as restrições climáticas do passado teriam impedido a 

colonização de grupos de espécies em regiões ao norte e também restringido a 

sobrevivência de muitas espécies nessas regiões. Por outro lado, em regiões ao sul, as 

comunidades tiveram mais tempo para a diversificação e colonização dessas áreas. Em 

geral, o padrão de coincidências mais frequentes (entre os limites das ecorregiões e as 

zonas de mudanças na estrutura das comunidades de macroinvertebrados) ao norte do 

que no sul sugere que o poder preditivo de classificações a priori (e.g. zonas 

biogeográficas) pode variar latitudinalmente. Essa é uma hipótese que pode ser testada 

com outros grupos de organismos. 

 Outro fator importante para explicar a maior correspondência dos pontos de 

mudanças com os limiares biogeográficos e os maiores valores de CS ao norte do 

território dos Estados Unidos da América é a influência desproporcional que as regiões 

de florestas montanhosas ocidentais exerceram em distinguir os grupos composicionais 

de macroinvertebrados. Essas regiões são também aquelas que, em grande parte, 

apresentam riachos de fluxo rápido, com características oligotróficas e baixo impacto 

antropogênico (Omernik et al., 2016; Paulsen et al., 2008). Portanto, as ecorregiões 

localizadas em regiões montanhosas contribuíram desproporcionalmente com os 

resultados das análises de CS e change point. Por outro lado, apesar da correspondência 

relativamente alta entre a estrutura das comunidades e a estrutura espacial das 

ecorregiões, várias das mudanças nos regimes que eram esperadas a priori não foram 

detectadas. Por exemplo, nas faixas ao sul dos Estados Unidos, as mudanças detectadas 
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na estrutura das comunidades ocorreram, em geral, distantes dos limites das ecorregiões. 

Esses resultados indicam que a área de cada regime é mais flexível do que os limites 

rígidos definidos por ecorregiões, como sugerido por Sundstrom et al. (2017). No 

entanto, vale destacar que adotamos critérios restritivos para determinar as 

coincidências entre os limites das ecorregiões e as áreas de mudanças da estrutura das 

comunidades de macroinvertebrados aquáticos. Maiores frequências de coincidências 

poderiam ser detectadas, no entanto, com análises baseadas em zonas (buffers). 

 

CONCLUSÃO 

 

Diante das fortes mudanças ambientais causadas por atividades antrópicas, a ideia do 

Antropoceno tem sido fortemente considerada na literatura recente (Lewis & Maslin, 

2015). Tal concepção sugere que estamos vivendo uma nova era geológica dominada 

pela espécie humana (Wigginton, 2016). Embora as evidências apontem para um 

cenário de mudanças catastróficas na biodiversidade do planeta, a influência 

biogeográfica ainda persiste em comunidades de macroinvertebrados de riachos dos 

EUA. 
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Material suplementar  

 

Tabela S1 Valor médio (± DP) de cada uma das 25 variáveis incluídas em nossas 

análises. 

 

Variáveis Ambientais Médias± DP 

Área da bacia hidrográfica (km2)  675.7±3682.7 

Elevação (m) 807.6 ± 747 

Cobertura do dossel 10.2 ±  4.9 

Temperatura (ºC) 16.7 ± 5.6 

Vazão (m3/s)  0.32 ± 1.2 

Largura do banco (m) 10.3 ± 21.2 

Profundidade (m)  3.7 ± 5.6 

Largura do riacho (m) 6.3 ± 7.12 

Cobertura de algas (%)  0.05 ± 0.11 

Cobertura de macrófitas (%) 0.07 ± 0.14 

Detritos de madeira (%) 0.04 ± 0.08 

Pequenos detritos (%) 0.08 ± 0.10 

Vegetação suspensa (%) 0.13 ± 0.16 

Margens rebaixadas (%)  0.05 ± 0.09 

Pedregulhos (%)  0.12 ± 0.18 

Estruturas artificiais (%) 0.01 ± 0.04 

Potássio (µeq/L) 82.5 ± 140.5 

Íon amônio (µeq/L)  3.0 ± 20.3 

Coloração (PCU)   14.7 ± 16.4 

Condutividade (µS/cm a 25 oC) 503.2 ± 764.5 

Nitrogênio total (µgC/L)  1272 ± 3331.9 

Fósforo total (µg/L) 99.9 ±  303.9 

Sólidos suspensos (mg/L) 27.1 ± 168.0 

Turbidez (NTU) 19.4 ± 195.9 

Alcalinidade (µeq/L) 2576.1± 2466.2 
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FIGURA S1 Abundância média das principais ordens de macroinvertebrados (Diptera, 

Ephermeroptera, Coleoptera, Plecoptera, Trichoptera, Odonata e Outros) dentro dos 

cinco grupos de riachos delimitados pela análise de k-means com base nos dados de 

macroinvertebrados aquáticos no território dos Estados Unidos da América.   
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TABELA S2 Tabela de confusão entre ecorregiões do nível II (linhas) e a tipologia 

gerada pela análise de k-means com base na composição de macroinvertebrados 

(colunas). 

 

Ecorregiões (a priori) 

Omernik Nivel Il 1 2 3 4 5 

Desertos gelados  6 5 10 46 24 

Desertos quentes  0 0 0 2 3 

Floresta Mediterrânea 2 8 2 45 12 

Arquipélago de Madrean 0 0 0 0 2 

Montanhas de Gila 0 4 0 11 8 

Florestas mistas 12 8 0 3 3 

Planaltos do Atlântico 2 8 0 15 4 

Cordilheira Ocidental 1 8 181 95 17 

Florestas Marinhas da Costa Oeste 0 5 9 17 3 

Florestas mistas de Planícies 8 38 0 9 9 

Planícies centrais  11 6 0 1 6 

Planícies do Sudeste 49 35 0 3 24 

Florestas de Ozark 19 64 0 13 17 

Planícies costeiras do Mississippi 6 1 0 0 8 

Pradarias temperadas  42 10 0 0 19 

Pradarias semiáridas do Centro-Oeste 41 6 1 4 24 

Pradarias semiáridas do Sentro-Sul 21 4 0 1 15 

Planícies costeiras do Texas-Louisiana 4 0 0 0 5 

Soma 224 210 203 265 203 
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TABELA S3 Tabela de confusão entre as tipologias geradas com todas as variáveis 

ambientais (C1 - linhas) e com a composição de macroinvertebrados (colunas). 

 

    k-means 

C1 1 2 3 4 5 

1 15 9 33 40 18 

2 2 6 2 2 0 

3 13 15 8 11 16 

4 1 0 1 0 0 

5 17 13 0 4 10 

6 1 0 0 0 0 

7 8 6 8 6 6 

8 2 5 0 4 4 

9 2 2 17 13 4 

10 7 11 3 7 4 

11 1 4 1 2 2 

12 1 0 1 1 0 

13 8 6 25 34 8 

14 0 2 3 1 0 

15 3 4 9 3 7 

16 8 4 7 10 5 

17 9 14 10 13 9 

18 1 0 0 0 2 

19 17 16 17 19 18 

20 17 16 12 32 19 

21 5 3 12 7 9 

22 5 0 2 4 1 

23 4 5 10 11 5 

24 11 7 0 2 9 

25 59 58 13 35 44 

26 7 4 9 4 3 

Soma 224 210 202 265 203 
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TABELA S4 Tabela de confusão entre as tipologias com as variáveis ambientais 

relacionadas com o processo de eutrofização (C2 - linhas) e com a composição de 

macroinvertebrados (colunas). 

 

    k-means 

C2 1 2 3 4 5 

1 42 45 21 44 44 

2 2 4 2 2 2 

3 3 3 6 2 6 

4 1 1 0 0 0 

5 7 6 5 7 6 

6 0 0 1 0 0 

7 8 1 16 14 7 

8 31 26 9 18 17 

9 32 21 59 49 28 

10 14 8 1 5 10 

11 0 2 0 1 0 

12 5 6 9 16 9 

13 39 48 56 82 42 

14 32 27 7 15 19 

15 8 12 10 10 13 

Soma 224 210 202 265 203 
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TABELA S5 Tabela de confusão comparando as tipologias geradas com os dados de 

pegada humana (linhas) e com a composição de macroinvertebrados (colunas). 

 

    k-means 

Pegada Humana 1 2 3 4 5 

1 97 74 187 206 94 

2 87 89 15 41 81 

3 40 47 1 18 28 

Soma 224 210 203 265 203 

 


