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Resumo 

A região do Cerrado é o segundo maior bioma brasileiro abrangendo cerca de 

22% do território nacional. Devido a facilidades que o mesmo apresenta para manejo e 

cultivo do solo, o Cerrado vem sofrendo uma intensa mudança na sua paisagem, 

aumentando o impacto em todos os seus sistemas naturais. Através de uma coleta 

sistematizada em 101 córregos na região da bacia do rio das Almas, centro goiano, pode 

ser observado como essa mudança na paisagem altera a comunidade de insetos 

aquáticos bentônicos. Em um primeiro momento não observamos mudanças no número 

de gêneros para diferentes tamanhos de rios. O aumento do impacto, principalmente na 

região ripária, leva a uma redução no número de gêneros de Ephemeroptera, Plecoptera 

e Trichoptera. Comunidades em localidades impactadas são compostos de subconjuntos 

das comunidades em locais preservados, apresentando um padrão de aninhamento. 

Apesar da redução do número de gêneros em locais impactados a riqueza esperada pelo 

somatório das probabilidades de ocorrência dos gêneros em um determinado valor de 

integridade se mostra maior tanto em locais conservados como degradados. Assim a 

taxa de substituição de gêneros tende a ser maior em localidades muito impactadas e 

bem preservadas. A matriz ambiental no Cerrado é composta em grande parte por áreas 

já impactadas, o que explicaria essa grande quantidade de gêneros que vivem em locais 

degradados, através do simples efeito de área. Por último comparamos os resultados de 

dois índices usados para monitoramento ecológico de córregos, que visam observar 

tipos de impactos diferentes no ambiente. Não houve relação entre o Índice de 

Integridade de Habitat e um índice que mensura teor de poluição na água (BMWP’), 

indicando que existe a necessidade do uso dos dois em conjunto para um 

monitoramento efetivo. 
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Abstract 

The Cerrado region is the second largest biome in Brazil, covering nearly 22% 

of the national territory. Due to a facility provided this biome for handling and 

cultivating the soil, the Cerrado has been suffering an intense change in its landscape, 

increasing the impact in all it s natural systems. Thru a systemized sampling of 101 

streams in the Rio das Almas River Basin region, center of Goias, it was observed how 

such change in landscape changes the community of benthonic water insects. Initially it 

was not observed changes in the number of genres for different river sizes. Impact raise, 

especially in the riparian zone leads to a reduction in the number of genres of 

Ephemeroptera, Plecoptera and Trichoptera. The communities in impacted streams are 

subsets of communities in pristine localities, showed a nestedness pattern. Despite the 

number of genres reduction in impacted locations, the expected richness expressed by 

the sum of the probability of genre occurrence in certain integrity value, is larger in 

preserved and degraded locations. Therefore, the genre substitution rate tends to be 

larger in very impacted and well preserved areas. The environmental matrix of the 

Cerrado is composed largely of already impacted areas, which explains this large 

number or genres that live in degraded locations thru simple area effect. Ultimately, we 

compared the results of two indexes used for ecological monitoring proposes of streams, 

that aim to observe different impacts in the environment. There was no relation between 

the Index of Habitat Integrity and an index that measures the pollution in the water 

(BMPW’), indicating that there is a need to use the two together for an effective 

monitoring. 
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Introdução geral 

“... Como todos os termos que são definidos o 

são por meio de outros termos, é claro que o 

conhecimento humano deve sempre se contentar 

em aceitar alguns termos como inteligíveis sem 

definição, de maneira a ter um ponto de 

partida.” 

Russel, Introdução à filosofia matemática 

Quando falamos de diversidade trabalhamos com o conceito de diferença, e 

diferença é um aparato mental que busca distinguir homogeneidade e heterogeneidade, 

alta e baixa entropia respectivamente (Vieira 2006). Por ser um exercício mental, o 

termo diversidade se torna complicado para ser compreendido e utilizado em sistemas 

que apresentam organismos vivos. A dificuldade repousa na premissa evolucionista 

dwarviniana, que assume ancestralidade igual para todos os indivíduos, não existindo 

assim limites naturais entre as unidades de trabalho. Para contornar esse problema, a 

história natural utiliza como unidade, agrupamentos de indivíduos denominados 

espécie, apresentando morfologia e ancestralidade próxima (Simpson 1951). 

A utilização do conceito de espécie gera reflexos na compreensão da diversidade 

em sistemas naturais. O processo de observação da diversidade é dividido em três 

etapas, a fenomenológica, a mensurativa e a mecanista (Shimida & Wilson 1985). Cada 

etapa corresponde a um grau de intimidade que a ciência ou o pesquisador possui com 

os padrões de interesse.  

A etapa fenomenológica é caracterizada pela diferenciação dos componentes do 

sistema, como a distribuição das espécies nas comunidades tanto espacial como 
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temporalmente. Além do conhecimento da composição das comunidades outro aspecto 

importante é a visualização de padrões menos elaborados, tais como estrutura espacial e 

possíveis arranjos diferentes de espécies entre localidades distintas (Arita & Rodriguez 

2004). Ultimamente, na ecologia vêm sendo elaboradas e testadas muitas ferramentas 

que visam observar tal faceta do fenômeno diversidade, entre elas as ordenações 

multivariadas e modelos que identificam e controlam estruturas espaciais nas relações 

ecológicas através da análise de possíveis correlações espaciais de resíduos (Diniz-Filho 

2003). Procedimentos como esses permitem análises exploratórias mais consistentes e 

vêm demonstrado padrões antes não percebidos nos estudos da distribuição de espécies 

(Bini et al. 2009). 

Após observar como é a disposição da diversidade, em um segundo momento 

ocorre a sumarização dos dados extraídos, onde a quantidade de espécies observadas se 

torna o alvo de inferências (Shimida & Wilson 1985). Nessa etapa, chamada de 

mensurativa, busca-se a compreensão dos padrões relacionados à contagem de unidades 

de trabalho, tais como riqueza de espécies. Entretanto, a contagem de espécies sofre 

influência do tamanho da unidade amostral (Preston 1948, Nekola 1999), sendo 

necessária uma clara distinção da escala de trabalho. A escala espacial influencia, pois 

as espécies com tamanhos distintos se diferem na detecção e utilização do espaço 

(MacArthur & Pianka 1966) criando padrões de ocorrências das espécies distintos 

(Jurasinski et al. 2009). 

Os usos diferenciados pelas espécies geram padrões espaciais na distribuição da 

riqueza entre as comunidades (Patterson & Atmar 1986). Entre esses padrões, o 

aninhamento de comunidades vem sendo alvo de estudos cada vez mais intensivos. 

Padrões como aninhamento são inclusos na geometria fractal, pois existe a repetição do 
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padrão mesmo quando se muda a escala espacial (Mandelbrot 1982), necessitando a 

comparação entre escalas distintas. 

A elaboração de hipóteses e teorias a respeito dos mecanismos que determinam 

os aspectos da diversidade se encontra na etapa mecanista. Nessa etapa as medidas 

contabilizadas anteriormente são relacionadas entre si, gerando interpretações e 

possíveis predições (Chalmers 1993). Nesse momento são criados modelos, tanto 

empíricos como teóricos, que buscam elucidar a distribuição dos organismos no espaço 

físico (Kingsland 1985, Ricklefs & Schluter 1993). Tal pensamento é a pedra chave da 

ecologia, já que essa ciência se iniciou norteada na busca da compreensão dos padrões 

da distribuição dos diferentes tipos de organismos e mecanismos responsáveis por esses 

padrões (Grinnell 1924). 

A ecologia busca uma teoria abrangente que possa descrever e prever de forma 

clara a distribuição de diversidade biológica. A criação do conceito do nicho 

multidimensional, e sua formulação a um conceito mais abstrato (Hutchinson 1957), 

possibilitaram definir a distribuição das espécies como resposta a condições eco-

fisiológicas. As condições ambientais seriam representadas por um espaço n-

dimensional, onde cada eixo se relaciona a um recurso ou condição. Através desse 

pensamento as espécies presentes em uma comunidade estariam relacionadas a 

processos determinísticos (Tuomisto et al. 2003), sendo assim um axioma para teorias 

dedutivas (Murray-Jr 2001). 

Os sistemas naturais apresentam uma grande gama de espécies se interagindo, de 

forma que a ecologia necessitou de ferramentas que solucionassem o manejo dessa 

complexidade, sendo a modelagem matemática uma das alternativas viáveis. Na 

segunda metade do século XX a modelagem matemática em ecologia possuía duas 

grandes vertentes, uma de estilo livre (free-style), e outra orientada em explicações de 
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padrões. As duas possuem diferenças marcantes, principalmente na parte de previsão 

das teorias ecológicas, onde a primeira não leva em consideração escalas ou a 

testabilidade de suas predições, e a segunda busca apenas elucidar padrões observados 

empiricamente, totalmente dependentes de escalas. Como a última possuía grande 

potencial preditivo, mesmo com limitada generalidade, foi muito empregada para 

estudos ecológicos (El-Hani 2006). 

A visão mais determinista para os modelos de ecologia de comunidades começa 

a surgir no início da década de 80. Essa nova visão buscava explicar os padrões através 

de processos ecológicos subjacentes e restrições dos organismos, tanto morfológicas 

como fisiológicas (Slobodkin 2001). Com a união das duas correntes de pensamento, 

determinista e a de padrões combinou-se os modelos teóricos com dados observados em 

campo, possibilitando uma maior generalização dos resultados. Porém processos 

contingentes, como as relações da diversidade local e regional, ainda são tratados de 

forma empírica devido a processos históricos que influenciam tanto na distribuição 

como nas interações entre os organismos (El-Hani 2006). 

Nessa linha de raciocínio se encaixam as relações de espécie-área e de 

substituição de espécies entre locais distintos. Os estudos sobre esses temas acabam 

apenas voltando a linha de raciocínio fenomenológico (ou observação de padrões) 

impossibilitando a criação de estimativas para diversidade local e a sua mudança entre 

localidades. Hubbell (2001) com sua teoria unificada de diversidade e biogeografia 

propõem mecanismos que explicariam a diversidade e a manutenção da mesma em 

regiões observando a diversidade local. Sua teoria se tornou inovadora, visto que 

utilizou poucos parâmetros como migração e taxas demográficas das comunidades 

locais para modelar a diversidade regional. Entretanto, presume que a ocorrência das 
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espécies e, por conseguinte a composição da comunidade seria dependente apenas de 

processos estocásticos de colonização e mortalidade (Hubbell 1997). 

Sua teoria é muito debatida, pois assume que as espécies de uma comunidade 

possuem uma mesma taxa de natalidade e mortalidade, o que as tornariam equivalentes 

ecológicos (Whitfield 2002, Pueyo 2006a, Pueyo 2006b). Caso seja assumida tal 

premissa, hipóteses que levem em consideração relações eco-fisiológicas entre 

organismos e o meio físico tornam-se secundárias para explicação de padrões da 

distribuição e abundância das espécies. Contudo, Hubbell assume que essa equivalência 

é per capita para as comunidades, já que os muitos organismos possuem requerimentos 

ambientais distintos, e o das diferenças específicas é zero. Outro ponto negativo da sua 

teoria unificada é o encaixe das distribuições das espécies utilizando apenas critérios 

matemáticos, com pouca definição de como os parâmetros estão relacionados à teoria 

ecológica vigente. Outra forma de explicar a distribuição de diversidade é a repartição 

da mesma entre diversidade local e sua mudança entre pontos distintos (Whittaker 

1957). Como a teoria de Hubbell essa maneira de observar a distribuição dos 

organismos possui o problema de ser apenas um ajuste de uma equação para os bancos 

de dados biológicos, sem possuir claramente um relacionamento com a teoria ecológica. 

Por apresentar baixa previsibilidade relacionado a alternância de espécies, a 

ecologia passa por um momento de questionamento profundo a respeito da utilidade, 

habilidade de previsão e fundamentos epistemológicos de suas teorias (Kingsland 1985, 

Weiner 1995). Esses questionamentos são comuns em qualquer ciência, e é vista como 

um amadurecimento e readequação de seus postulados a novas hipóteses (Chalmers 

1993). Entretanto o episódio corrente de questionamento coincide com o rápido 

aumento de impactos ambientais, tanto em escalas locais, regionais e globais (Myers et 

al. 2000). Os estimadores ecológicos devem ser guiados por critérios claros e 
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inteligíveis para respostas de populações, comunidades e ecossistemas sob adversidades 

antropogênicas (Ellison 1996). 

Muitos motivos são atribuídos a crise da ecologia, como a falta de recursos para 

pesquisas e coletas (Hilborn & Mangel 1997), um lapso na comunicação entre ecólogos 

teóricos e práticos (Kingsland 1985), ou mesmo a pouca adesão dos modelos teóricos 

com os dados coletados em campo (Hilborn & Mangel 1997). Os primeiros fatores se 

relacionam tanto a atividade científica como processos sociais inerentes a tal atividade 

dificultando a aquisição de financiamentos necessários (Kingsland 1985). A precária 

adequação dos modelos ecológicos e dados observados em campo podem ser explicados 

pela postura filosófico-analítica em que a ecologia foi pautada. A ecologia utiliza do 

método hipotético-dedutivo na construção de seu conhecimento e de suas possíveis 

predições, permitindo que os resultados de experimentos possam ser confrontados ao 

conhecimento a respeito do assunto (Hilborn & Mangel 1997). 

O pensamento hipotético-dedutivo possui em sua estrutura o princípio que 

durante a formulação do conhecimento científico algumas lacunas são criadas, onde 

padrões sem explicações ainda não obtiveram explicações plausíveis à luz do argumento 

lógico (Bennet 1990). Tais lacunas devem ser preenchidas utilizando o conhecimento 

previamente concebido em outras circunstâncias, gerando-se assim hipóteses baseadas 

na teoria vigente. Cabe aqui lembrar que mesmo sendo uma ferramenta poderosa, a 

criação de hipóteses é relacionado ao estado do conhecimento anterior ao estudo, 

fundamentado em axiomas da teoria em questão, que por sua vez foram criadas por 

observações, testes ou mesmo aceitação como óbvia durante a construção de uma 

determinada ciência (Broad 1918). Entretanto, a biologia busca explicar padrões de 

complexa estrutura, dificultando a elaboração de conceitos simples e precisos (Shimida 

& Wilson 1985), de maneira que seus axiomas sejam corriqueiramente baseados em 
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observações. A complexidade dos sistemas biológicos pode ser explicada pelo 

enunciado de Taylor (Thomaz & Finney 1996), no qual qualquer sistema com múltiplas 

variáveis interdependentes possui padrões de trajetórias de fase complexos (por 

exemplo, tamanhos populacionais), inserindo um componente estocástico em relações 

determinísticas. O componente estocástico apresentaria a característica de ser 

proporcional a complexidade do sistema, onde muitas vezes pode possuir mesma escala 

do componente determinístico. Nesse contexto, o mecanismo hipotético-dedutivo torna-

se de extrema importância, servindo de filtro para postulados errôneos, minimizando o 

componente de incerteza (de Finetti 1974). 

O sistema mais difundido no método hipotético-dedutivo é a falseabilidade de 

Popper (Popper 1979). Nesse método, uma vez definida a hipótese para explicação da 

lacuna do conhecimento é necessário por a mesma a prova, visando corroborar sua 

consistência lógica. Tal procedimento deve ser usado de maneira que cada hipótese 

deva ser testada separadamente, não permitindo o teste de múltiplas hipóteses. A 

ferramenta analítica gerada para esse método foi a estatística Freqüêntista, onde a 

hipótese é comparada a valores extremos que os dados podem apresentar caso a sua 

estrutura esteja relacionada à fatores quaisquer que não a hipótese de trabalho, ou 

mesmo a nenhum (Cohen & Sackrowitz 2003). O nome Estatística Freqüêntista foi 

cunhado, pois o conceito de probabilidade assumido é restrita a fenômenos que podem 

ser medidos através freqüências relativas (Kinas & Andrade 2008). O paradigma 

freqüêntista (ou convencional) dominou as análises estatísticas na maior parte do século 

XX, onde grande parte desse avanço se deu por parte de brilhantes matemáticos e 

estatísticos que desenvolveram tanto seus conceitos teóricos e práticos. 

A dinâmica freqüêntista para o teste de uma hipótese começa com a estimativa 

do efeito e a intensidade que a proposição terá na estrutura de dados coletados, caso a 
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mesma esteja correta. Assim, cada hipótese é representada como um valor fixo na 

estimativa de parâmetros de um modelo matemático representativo da distribuição dos 

dados (Zar 1999). Entretanto, como dito anteriormente, o grau de precisão em ciências 

biológicas, principalmente na ecologia é proporcional a incerteza que os dados podem 

gerar, muitas vezes impossibilitando o cálculo preciso do valor para o parâmetro que 

cada hipótese possuiria. A maneira encontrada para essa imprecisão do parâmetro de 

interesse é adoção da metodologia da hipótese nula “zero” (McCarthy 2007), que 

consiste em testar se o parâmetro relacionado à hipótese de trabalho é distinto de zero, 

não importando qual valor ele possa assumir. 

Entretanto tal postura coloca em questionamento a utilidade da hipótese nula, 

pois seu conceito prediz que a mesma deve ser construída através da teoria vigente. A 

falsificação da hipótese de trabalho tem uma importante conseqüência lógica do 

conhecimento até então formulado, não sendo somente uma atividade corriqueira 

(Underwood 1997). A utilização de hipóteses nulas “zero”, então, deve ser encarada não 

como testes a teoria, e sim testes a distribuição dos dados obtidos em experimentos 

frente ao acaso probabilístico (Johnson 1999, Anderson et al. 2000).  

A fragilidade apresentada pela dinâmica Popperiana no fazer da ciência, 

principalmente vinculado ao atrelamento entre a teoria e os testes de suas hipóteses, 

induziu aos programas pensarem em outras maneiras para a atividade científica. 

Paralelamente a Popper, outros filósofos propuseram outras maneiras de pensar e 

entender como a ciência funciona tanto no sentido social como operacional. Entre eles 

destacamos Polanyi com sua “república da ciência” e Lakatos usando os programas de 

pesquisa científica (Hilborn & Mangel 1997). A principal característica da proposta 

desses pensadores é a geração de múltiplas hipóteses de trabalho competidoras. 

Segundo Feynman, a ciência é o processo para o aprendizado sobre a natureza onde 
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idéias competem sobre como o mundo funciona são comparadas contra observações 

(Feynman 1965, 1985). 

No método de múltiplas hipóteses deve haver muitas explicações para os 

fenômenos observados e a escolha deve ser pautada na consistência com os dados. 

Lakatos argumenta que o valor de uma teoria deve ser medido na habilidade de gerar 

novas predições e prover com explicações elegantes e simples o conhecimento (Lakatos 

1978). Seguindo esse raciocínio, a rejeição de uma hipótese só pode ser aceita quando 

existe outra que possa assumir o seu lugar, normalmente, sendo escolhida aquela com 

melhor poder explicativo (Chamberlain 1890). 

O contexto de múltiplas hipóteses torna o pensamento Freqüêntista frágil e com 

dinâmica pouco aplicável. Como forma de manusear um sistema com múltiplas 

perguntas a inferência Bayesiana vem se mostrado eficiente (Gelman et al. 1995). Na 

abordagem Bayesiana as hipóteses são testadas através de respostas diretas aos 

questionamentos, calculando-se as probabilidades de proposições alternativas, à luz de 

todas as informações disponíveis (Paulino et al., 2003). Assim, a hipótese com maior 

valor de probabilidade relativo a adesão do modelo inferencial com os dados é 

considerada como aquela mais plausível para o fenômeno em questão. 

O uso da inferência Bayesiana vem sendo ampliada na ecologia devido à 

singularidade que essa ciência apresenta na estimação de parâmetros justamente pelo 

grande número de interações (Gelman et al. 1995 e Kinas & Andrade 2010). Os dois 

pontos principais que justificam o uso desse paradigma estatístico diz respeito as 

características que estudos ecológicos observacionais possuem que não se enquadram a 

inferência clássica da estatística: Probabilidade do fenômeno e Replicabilidade do 

experimento. Na abordagem Freqüêntista a probabilidade é um atributo intrínseco e 

intuitivo do fenômeno, algo difícil de mensurar ou mesmo que elaborar 
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matematicamente quando o sistema em questão é fruto de relações interativas e possui 

elementos contingenciais, dificultando a construção de distribuições de probabilidades 

referenciais (Gelman et al. 1995). Como na abordagem clássica a probabilidade é 

entendida como atributo, a mesma pode ser verificada quando o experimento é repetido 

inúmeras vezes, outra prerrogativa de difícil aplicabilidade em problemas ecológicos, 

pois é impossível repetir 1000 vezes as condições idênticas aos fenômenos em questão 

(Andrade & Kinas 2008). 

Além da vantagem do teste múltiplo de hipóteses existe na inferência Bayesiana 

a possibilidade de incorporação de toda a informação previamente estabelecida, o que 

estabelece uma ligação forte entre a teoria vigente com os testes de hipóteses. A 

estatística Freqüêntista em contraste, os métodos forçam a ignorar qualquer informação 

relevante além dos contidos nos dados (McCarthy 2007). A flexibilidade da inferência 

Bayesiana principalmente nas relações não-lineares facilita o seu uso no teste dos 

modelos matemáticos voltados para a ecologia. Os resultados na inferência Bayesiana 

também apresentam resultados que naturalmente atinge a assíntota nas suas 

distribuições, algo normalmente não observado na estatística Freqüêntista (McCarthy 

2007). Assim, o uso da inferência Bayesiana permite os testes diretos das hipóteses 

estabelecidas pelas teorias, sem necessitar de outros mecanismos indiretos para apoiar 

ou não um determinado conceito (Andrade & Kinas 2008). A flexibilidade, resposta 

direta e estável as perguntas são características que facilitam o uso da inferência 

Bayesiana na modelagem matemática em ecologia (Roque et al. 2007). 

A tese aqui apresentada possui enfoque na distribuição da diversidade de insetos 

aquáticos em córregos no Cerrado. Para elucidar questões inerentes aos padrões 

observados foram utilizados métodos de modelagem linear como não-lineares, usando 

assim a inferência Bayesiana. A tese foi dividida em quatro trabalhos, sendo todos 
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apresentando independência na sua elaboração, mas podem ser visualizados como 

fragmentos que quando juntos descrevem com clareza a estrutura das comunidades 

estudadas. O primeiro consiste em uma análise exploratória dos dados, onde será 

observada a estrutura espacial de ocorrência das espécies. No segundo trabalho será 

testada a influência da modificação do ambiente sobre a estrutura da assembléia na 

escala de córregos, focado em escala local. Em um terceiro trabalho busca-se relacionar 

o impacto ambiental com a taxa de substituição de espécies entre os córregos, sendo 

assim trabalhada em uma escala espacial maior. E por último, relacionamos os valores 

encontrados com outros índices de qualidade de água realizados na região, de forma 

observar se a metodologia é complementar a trabalhos de monitoramento. 

O Cerrado é a segunda maior formação vegetal brasileira, e corresponde a uma 

área de aproximadamente 22% do território nacional (Ribeiro & Valter 1998), com área 

de 196.776.853 ha., sendo responsável por 5% da biodiversidade mundial (Oliveira & 

Marquis 2002). Em virtude dessa riqueza, e da alta pressão antrópica a que vem sendo 

submetido, o Cerrado é um dos hotspots mundiais de biodiversidade (Myers et al.

2000). Dentre as principais ameaças à biodiversidade estão duas atividades econômicas: 

a monocultura de grãos, como a soja e a pecuária extensiva (Duarte & Theodoro 2002). 

Segundo Shuvartz & Antunes (2006), apenas 2,8% da área core do Cerrado está 

protegida em forma de unidades de conservação federais. A conservação in situ desse 

Bioma possui 20 unidades de proteção integral e 131 de uso sustentável, embora 

saibamos que estes números representam pouco na conservação da vasta biodiversidade 

do Cerrado. No que se refere às unidades de conservação de âmbito estadual, Goiás 

possui aproximadamente 3,06% de áreas protegidas. Somando-se as unidades de 

conservação federais e estaduais, tem-se que 4,79% (0,92% como área de proteção 
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integral e 3,87% como uso sustentável) do Cerrado goiano são demarcados oficialmente 

como unidades de conservação (Baldino & Oliveira 2006). 
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Capítulo 1: Relações ambientais e estrutura espacial das comunidades 

de Ephemeroptera, Plecoptera e Trichoptera em córregos de Cerrado do 

Brasil Central 

“(...) Nessa medida, a primeiridade é presente e 
imediata, ela é inicialmente original, espontânea e 
livre, precedendo toda síntese e diferenciação.” 

Primeiro princípio da semiótica 

Introdução

Observar a estrutura espacial de comunidades biológicas é de fundamental 

importância para se compreender fenômenos ecológicos (Gaston, 2000). Ao 

desconsiderar a relação existente entre a ocorrência dos organismos e distância 

geográfica, um estudo pode indicar conclusões errôneas (Bini et al., 2009). Em corpos 

de água doce corrente, as teorias predizem que a estrutura espacial das comunidades 

biológicas está relacionada ao tamanho do rio, uma vez que a entrada de energia no 

sistema é alterada com o aumento do canal (Leopold & Maddock, 1953), pois a 

estrutura de comunidades é fortemente determinada por variações energéticas do 

sistema (Vannote et al. 1980). 

Em córregos de menor tamanho (e.g. córregos de cabeceira) a entrada de energia 

ocorre basicamente pelo aporte de matéria orgânica oriunda da vegetação ripária. Por 

outro lado, a maior parte da energia presente em rios grandes é proveniente da produção 

primária decorrente da maior incidência de luz no corpo de água (Kaushik & Hynes, 

1971; Fisher, 1977). A variação na forma com que a energia é disponibilizada induz a 

uma substituição de espécies de produtores secundários, pois diferentes formas de 

energia são processadas e manipuladas por mecanismos espécie-específicos distintos 

(Vannote et al., 1980). 
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Indivíduos das ordens Ephemeroptera, Plecoptera e Trichoptera (EPT, Insecta) 

têm grande destaque em estudos ecológicos de córregos, pois apresentam um amplo 

espectro de espécies adaptadas a condições ambientais distintas (e.g. formas de energia 

disponível, tamanho do corpo d’água, integridade de habitat; Merritt & Cummins, 1996; 

Poff, 1997; Bispo et al., 2004; Barquin & Death, 2006; Hawkins et al., 1997; Vinson & 

Hawkins, 2003; McCreadie & Adler, 2006). De tal forma é esperado encontrar 

mudanças na composição e na riqueza de espécies das assembléias frente a diferentes 

estruturas de habitat. 

Entretanto, a distribuição das espécies de insetos aquáticos é determinada não 

somente pela maneira como a energia entra no sistema, mas principalmente por 

gradientes ambientais (Poff, 1997; Vinson & Hankins, 1997). Tais gradientes podem ser 

em escalas locais, como variações nos valores de parâmetros físico-químicos (Poff, 

1997; Bispo et al., 2004; Barquin & Death, 2006), da integridade ambiental (Petersen, 

1992; Buss et al., 2004; Silveira et al., 2005; Baptista et al., 2007), ou de escalas 

geográficas maiores, como bacias de drenagem com solos distintos (Hawkins et al., 

1997; Vinson & Hawkins, 2003; McCreadie & Adler, 2006). 

Os gradientes ambientais se relacionam fortemente com o arranjo espacial em 

que as comunidades se encontram, e em uma rede de drenagem segue o modelo 

hortoniano de bacias hidrográficas (Langbein & Leopold, 1966), com o decréscimo do 

porte dos canais em função geométrica do número de canais no sistema. O modelo 

estabelece que a proximidade média entre os canais de mesmo tamanho tende a 

aumentar junto ao incremento de seu porte (Klink, 1981), de maneira que córregos 

menores tendem a serem mais próximos entre si quando comparados a rios grandes. 

Assim, pela proximidade geográfica, córregos menores teriam uma maior probabilidade 



18 

de trocas de indivíduos, quando comparados a rios maiores, o que implica em uma 

maior similaridade entre as suas comunidades (Hall et al., 1980). 

Utilizando tais premissas testamos hipóteses relacionadas à distribuição dos 

gêneros de EPT em córregos do Cerrado brasileiro, relacionando-as ao tamanho do 

canal, à posição geográfica e ao grau de impacto antrópico nos córregos. As hipóteses 

principais são: 1) córregos com a mesma largura de canal, em média possuem uma 

mesma quantidade de gêneros; 2) a riqueza de gêneros em um córrego é relacionada a 

variáveis físico-químicas e quantidade de impactos a qual o córrego está submetido; e 

por último 3) as mudanças nas comunidades de insetos aquáticos ocorrem de maneira 

similar entre as suas ordens representantes. As hipóteses apresentadas possuem um forte 

componente espacial, e como a distribuição dos córregos é naturalmente estruturada no 

espaço, foi necessária a utilização de filtros na detecção de estruturas espaciais nos 

dados. 

Materiais e Métodos

Área de estudo 

O estudo foi realizado em 101 córregos na bacia do Rio das Almas, localizadas 

na região central do estado de Goiás, Brasil (Figura 1). Essa bacia hidrográfica 

apresenta áreas degradadas, com predomínio de intensas atividades agrícolas e de 

pecuária, elevado índice de desmatamento e assoreamento, e áreas com pouca ação 

antrópica (Anjos, 2008). De acordo com a classificação de Köppen, o clima na região de 

estudo é tropical Aw, e apresenta um período seco com duração de cinco meses (maio a 

setembro), com temperaturas médias anuais variando de 24 a 28°C, com máximas entre 

29 e 33°C e mínimas variando de 18 a 22°C. A precipitação pluviométrica na região 

varia entre 1650 e 1850mm (INMET, 2011). 
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Amostragem 

A entomofauna bentônica, caracterizada pelas ordens Ephemeroptera, Plecoptera 

e Trichoptera (EPT), foi coletada no período de agosto a outubro de 2008, em quatro 

micro-habitats distintos: vegetação marginal, pedras, folhiço de fundo e areia. Uma 

peneira de 0,025 mm de abertura foi utilizada por 15 minutos para cada micro-habitat, 

totalizando uma hora por ponto. Esse método de amostragem foi escolhido por não 

apresentar desvio na composição da comunidade frente a processos de amostragem mais 

exaustivos (Chiasson, 2009). Para caracterizar os corpos d’água amostrados, as 

seguintes variáveis ambientais foram obtidas por local: pH, condutividade (µS/cm²) e 

vazão do canal (m³/s). 

Caracterização do uso da terra e integridade de habitat 

Os pontos amostrados foram caracterizados quanto ao uso da terra e à 

integridade de habitat através do protocolo de Nessimian et al. (2008), que propõe 12 
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parâmetros capazes de refletir as condições ambientais do córrego e do seu entorno. 

Esse protocolo pode ser adaptado a diferentes biomas e possibilita uma análise rápida e 

eficaz do ambiente. Para o desenvolvimento desse estudo, foi necessário adaptar o 

parâmetro F1 (ver Nessimian, 2008) para largura da mata ciliar, pois o bioma Cerrado 

apresenta naturalmente vegetação ripária menor quando comparada à da região 

amazônica (Ab’Sáber, 2003). Seguindo o protocolo proposto, foram obtidos valores 

com variação de 0 a 1, onde 1 indica pouca alteração de habitat e 0 muita alteração. 

Esses valores constituem o Índice de Integridade de Habitat (IIH). 

Análise de dados 

Neste trabalho utilizamos inferência Bayesiana como uma forma de evitar a 

elevada probabilidade de encontro de erro tipo II, inerente à realização de múltiplos 

testes de hipóteses, quando utilizado o paradigma clássico (Dunneti, 1955; Shaffer, 

1995). Calculamos intervalos de credibilidade (IC; 95%) dos parâmetros de interesse, 

usando a re-amostragem por relevância. Segundo o teorema de Monte Carlo, a 

dualidade entre parâmetros calculados por amostragem e estimados a partir de uma 

distribuição, prediz que os valores encontrados para o IC correspondam a um intervalo 

de alta probabilidade de encontrar o valor real do parâmetro de interesse (Andrade & 

Kinas, 2008). Isso permite a inferência segura de um parâmetro estocástico de interesse 

em modelos destinados a testes de hipóteses (Gelman et al., 1995). 

Para estimar a riqueza de gêneros de EPT, utilizamos variáveis ambientais (IIH, 

pH, condutividade e largura do canal, e estrutura espacial) como preditoras, e a variável 

abundância total amostrada em cada ponto como co-fator de amostragem. Padronizamos 

as variáveis preditoras em uma distribuição com média 0 e desvio padrão 1 (z), de modo 

que todas influenciaram o modelo igualmente. Utilizamos o método de coordenadas 

principais para matrizes de vizinhança (PCNM, também conhecido como filtros 
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espaciais baseados em vetores) para avaliar a estrutura espacial e criar preditores 

espaciais em pequena e em larga escala (Griffith & Peres-Neto, 2006). A PCNM extrai 

auto-vetores (chamados filtros) capazes de descrever todas as diferentes estruturas 

espaciais que os dados podem apresentar em diferentes escalas (Diniz-Filho & Bini, 

2005).  

Reduzimos o número de variáveis preditoras em dois momentos para evitar a 

inflação do ajuste de um modelo que é acompanhada por um aumento na complexidade 

da interpretação dos resultados quando inserimos mais variáveis preditoras em sua 

estrutura analítica (Hilborn & Mangel, 1997). No primeiro momento, reduzimos as 

variáveis através de uma PCA, resumindo os valores de pH e condutividade, e no 

segundo, na seleção da quantidade de filtros espaciais a serem usados. Utilizamos os 

escores do primeiro eixo da PCA como a variável representativa das condições físico-

químicas do córrego. Selecionamos o número de filtros a serem usados para representar 

a estrutura espacial através de modelos lineares nos quais utilizamos os filtros como 

preditores para a riqueza de gêneros tanto para EPT como para as ordens 

separadamente, e também para as variáveis ambientais. Utilizamos nas análises os 

filtros com parâmetros lineares importantes nessas relações. 

Testamos dois modelos lineares, com as variáveis padronizadas e os filtros 

selecionados, para estimar da riqueza de EPT. Elaboramos o primeiro modelo com as 

variáveis IIH, largura de canal, o primeiro eixo da PCA, a abundância local, e os filtros 

espaciais. O segundo modelo elaboramos com as mesmas variáveis do primeiro, porém 

com a inserção da interação entre o IIH e abundância. Como utilizamos diferentes 

modelos para explicar a riqueza de gêneros, foi necessária a comparação entre os dois 

para identificar o mais fidedigno aos dados e simples no número de parâmetros (Akaike, 

1974). Para essa comparação o Critério Informativo Bayesiano (BIC) foi usado, pois 
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esse critério apresenta flexibilidade de utilização e resultados satisfatórios assintóticos 

(Schwarz, 1978). Os valores de R² dos modelos foram calculados a fim de verificar o 

grau de explicação dos dados pelos parâmetros estimados, visualizando o ajuste dos 

modelos (Nagelkerke, 1991). 

Separamos as matrizes de abundância dos gêneros de EPT por ordens e 

calculamos a distância biótica pelo índice de Sorensen (Faith et al., 1987) para estimar 

as mudanças na composição das faunas entre locais. Como a ocorrência de gêneros da 

ordem Plecoptera foi limitada a 70% dos locais amostrados, excluímos esse componente 

de EPT, pois as estimativas do índice se tornariam pouco confiáveis. Os valores dos 

índices de Sorensen representam a proporção não compartilhada da comunidade (Krebs, 

1999), e varia entre os valores de 0 a 1, necessitando ser transformados através da 

função Logit em valores que vão de menos infinito a mais infinito (McCarthy, 2007). 

Após a transformação estabelecemos um modelo linear entre as matrizes de 

similaridade de Ephemeroptera e Trichoptera. Uma crítica a respeito de modelos 

baseados em matrizes de distâncias é a falta de independência entre as amostras 

estatísticas, reduzindo o poder de inferência (Manly, 2008). Entretanto, o método de 

estimativas de IC’s diminui esse problema, pois calculamos os valores dos intervalos do 

parâmetro de interesse com base em distribuições a priori, e não no número de 

observações (Kinas & Andrade, 2010). 

Resultados

A abundância de insetos aquáticos variou de 0 a 279 (93,72 ± 55,48) indivíduos 

por córrego, e a riqueza média de 0 a 25 (14,36 ± 5,40) gêneros por ponto. Amostramos 

um total de 16.464 indivíduos coletados em 78 gêneros, sendo Ephemeroptera 

representado por 43, Trichoptera 31 e Plecoptera 4 gêneros. A variável largura de rio foi 

a que mais variou, seguida da condutividade (Tabela 1). O IIH apresentou valores 
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medianamente variáveis e o pH apresentou valores mais constantes (Tabela 1). O 

primeiro eixo da PCA utilizada para sintetizar as variáveis pH e condutividade 

compreendeu 81% da variância, servindo de um bom substituto para as mesmas. 

Tabela 1 – Valores médios e coeficiente de variação das variáveis ambientais amostrada em 
Agosto a Outubro de 2008, em 101 córregos na bacia do Rio das Almas, Goiás, Brasil. 
Variável  Média Coeficiente de Variação 
Largura de canal (m) 3,20 1,04 
Condutividade (µS.cm-1) 86,64 0,57 
IIH 0,54 0,41 
pH 7,40 0,08 

Selecionamos os dois primeiros filtros do PCNM para representar dois padrões 

distintos de estrutura espacial (Figura 2). O primeiro filtro atribuiu valores similares a 

pontos próximos e refletiu uma estrutura espacial em pequena escala. O segundo eixo 

atribuiu valores similares a pontos mais distantes e assim construiu uma estrutura 

espacial em larga escala. Os dois filtros representam fidedignamente padrões espaciais 

esperados, pois local amostrado não apresentou nenhum tipo de gradiente claramente 

observado, por estar inserido em um único Bioma e por apresentar pouca variação de 

altitude (Anjos, 2008). 

Figura 2 – Digramas demonstrativos dos padrões gerados pelos eixos (filtros) 1 e 2 do PCNM para os 
pontos amostrais na bacia do Rio das Almas. Tamanhos dos círculos correspondem à proximidade 
estipulada para os pontos no eixo. 
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Observando os IC’s das variáveis utilizadas para a estimativa do número de 

gêneros da comunidade de EPT, percebe-se que o primeiro filtro espacial foi importante 

(IC diferente de zero), padrão similar encontrado para os gêneros de Ephemeroptera 

isoladamente (Tabela 2). Para toda a comunidade (EPT) e para Ephemeroptera, o poder 

explicativo do modelo foi muito baixo (R² = 0,07 e 0,072, respectivamente) apesar das 

relações com o eixo 1 demonstrarem que a distribuição dos gêneros está atrelada a 

padrões espaciais em pequena escala. O número de gêneros de Trichoptera e Plecoptera 

não exibiu associação com os padrões espaciais. As variáveis largura de canal, IIH e 

variações físico-químicas, foram constantes mesmo a distâncias elevadas (Tabela 3). A 

falta de estrutura dos parâmetros ambientais permite sua utilização nos modelos para 

predição do número de gêneros sem perda do poder de inferência estatística. 

  

Tabela 2 – Quartis dos parâmetros entre a riqueza de gêneros e os filtros geográficos em 
diferentes unidades da comunidade de Ephemeroptera, Plecoptera e Trichoptera na bacia do Rio 
das Almas. 

Parcela da 
comunidade 

Parâmetro 2,5% Média 97,5% R² 

Total Intercepto 13,316 14,337 15,359 0,070 
 PCNM1* -23,573 -13,169 -2,764  
 PCNM2 -4,445 5,984 16,413  
Ephemeroptera Intercepto 7,096 7,750 8,405 0,072 
 PCNM1* -14,381 -7,933 -1,485  
 PCNM2 -1,867 4,650 11,168  
Trichoptera Intercepto 5,156 5,614 6,072 0,035 
 PCNM1 -8,783 -4,115 0,553  
 PCNM2 -3,004 1,679 6,364  
Plecoptera Intercepto 0,728 0,842 0,956 0,024 
 PCNM1 -1,740 -0,584 0,571  
 PCNM2 -1,843 -0,692 0,458  
* Valores de parâmetros probabilisticamente diferentes de zero 
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Tabela 3 – Quartis dos parâmetros da relação das variáveis ambientais com os filtros 
geográficos para a bacia do Rio das Almas 
Variável Parâmetro 2,5% Média 97,5% R² 
Largura de 
canal 

Intercepto 2,575 3,187 3,800 0,012 
PCNM1 -4,778 1,529 7,836  

 PCNM2 -9,343 -3,152 3,038  
IIH Intercepto 0,509 0,552 0,596 0,035 

PCNM1 -0,732 -0,301 0,129 
PCNM2 -0,724 -0,283 0,158 

FQ Intercepto -10,213 0,092 10,398 0,041 
 PCNM1 -61,445 44,354 150,154  
 PCNM2 -204,285 -99,785 4,715  
IIH – Índice de integridade de habitat; FQ – Primeiro eixo da PCA com pH e condutividade 

O número de gêneros de toda a comunidade de EPT foi melhor modelado 

utilizando a interação entre a abundância de indivíduos coletados e a integridade de 

habitat (Tabela 4). Convém ressaltar que o parâmetro da interação entre abundância e 

IIH apresentou um valor negativo, demonstrando uma relação antagonista entre essas 

duas variáveis. Quando as variáveis ambientais foram introduzidas no modelo para 

explicar a quantidade de gêneros, a importância do primeiro filtro espacial foi perdida, e 

a variação físico-química da água não teve importância nesse modelo (tabela 4). 

Tabela 4 – Seleção do melhor modelo para o número de gêneros de Ephemeroptera, Plecoptera 
e Trichoptera nos córregos da bacia do Rio das Almas 
Modelo Parâmetro 2,5% Média 97,5% R² BIC 
2 Intercepto 13,808 14,598 15,388 0,492 594,762 
 PCNM1 -15,315 -7,199 0,915   
 IIH* 0,379 1,274 2,169   
 FQ -0,009 0,007 0,023  
 LC -0,895 -0,104 0,685  
 Abundância* 1,916 2,781 3,645  
 IIH X Abundância* -2,122 -1,274 -0,426  
1 Intercepto 13,542 14,339 15,136 0,445 598,997

PCNM1 -15,965 -7,454 1,056 
IIH* 0,234 1,133 2,033 
FQ -0,013 0,003 0,020 
LC -0,784 0,044 0,874 
Abundância* 2,058 2,954 3,851 

* Valores de parâmetros probabilisticamente diferentes de zero. 
IIH – Índice de integridade de habitat; FQ – Primeiro eixo da PCA com pH e condutividade; 
PCNM1 – Primeiro filtro espacial; LC – Largura do córrego. 

O padrão encontrado para toda comunidade de EPT foi observado também para 

as ordens Trichoptera e Plecoptera separadas (Tabelas 5 e 6), entretanto o coeficiente da 
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interação entre abundância e IIH apresentou uma reduzida importância para o modelo. 

Apesar da diferença dos valores de BIC entre os dois modelos ser pequena, tanto no 

modelo da comunidade inteira como nas ordens Trichoptera e Plecoptera, escolhemos o 

segundo modelo, no qual os valores de R² foram melhores. Isso indica um ajuste mais 

correto aos dados coletados. Entretanto, observamos a queda do valor de R² nos 

modelos quando as ordens foram analisadas separadamente, comparadas ao valor do 

modelo com a comunidade de EPT (Tabelas 4, 5, 6 e 7). Tal padrão complexo pode ser 

resultado de repostas distintas dos gêneros que compõe as comunidades. 

Tabela 5 – Seleção do melhor modelo para o número de gêneros de Trichoptera nos córregos da 
bacia do Rio das Almas 
Modelo Parâmetro 2,5% Média 97,5% R² BIC 
2 Intercepto 5,350 5,747 6,143 0,349 449,333 
 IIH* 0,244 0,672 1,099   
 FQ -0,001 0,006 0,014   
 LC -0,630 -0,232 0,166   
 Abundância* 0,584 1,000 1,415   
 IIH X Abundância* -1,027 -0,617 -0,207   
1 Intercepto 5,204 5,612 6,021 0,289 453,549 
 IIH* 0,255 0,701 1,147   
 FQ -0,002 0,005 0,013   
 LC -0,566 -0,152 0,261   
 Abundância* 0,453 0,887 1,320   
* Valores de parâmetros probabilisticamente diferentes de zero. 
IIH – Índice de integridade de habitat; FQ – Primeiro eixo da PCA com pH e condutividade; 
PCNM1 – Primeiro filtro espacial; LC – Largura do córrego. 

Tabela 6 – Seleção do melhor modelo para o número de gêneros de Plecoptera nos córregos da 
bacia do Rio das Almas 
Modelo Parâmetro 2,5% Média 97,5% R² BIC 
2 Intercepto 0,802 0,902 1,002 0,392 157,167 
 IIH* 0,059 0,169 0,278   
 FQ* -0,004 -0,002 -0,001   
 LC -0,140 -0,047 0,045   
 Abundância* 0,111 0,235 0,360   
 IIH X Abundância* -0,252 -0,149 -0,046   
1 Intercepto 0,747 0,841 0,935 0,336 161,279 
 IIH* 0,094 0,203 0,312   
 FQ* -0,004 -0,002 -0,001   
 LC 0,120 -0,022 0,074   
 Abundância* 0,026 0,131 0,237   
* Valores de parâmetros probabilisticamente diferentes de zero. 
IIH – Índice de integridade de habitat; FQ – Primeiro eixo da PCA com pH e condutividade; 
PCNM1 – Primeiro filtro espacial; LC – Largura do córrego. 
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A ordem Ephemeroptera apresentou o menor valor de BIC para o modelo sem 

interação entre abundância e IIH, indicando-o como melhor modelo a ser selecionado 

(Tabela 7). Nesse modelo os coeficientes relacionados ao IIH e à abundância 

apresentaram valores positivos. Entretanto, o coeficiente da abundância apresentou 

valores próximos ao dobro do relacionado ao IIH, indicando um possível efeito de 

amostragem. O primeiro modelo, apesar de ter sido selecionado como o melhor, 

apresenta uma queda no poder explicativo, visto que o valor de ajuste (R²) apresentou 

uma queda quanto comparado ao segundo modelo. 

Tabela 7 – Seleção do melhor modelo para o número de gêneros de Ephemeroptera nos córregos 
da bacia do Rio das Almas 
Modelo Parâmetro 2,5% Média 97,5% R² BIC 
1 Intercepto 7,183 7,750 8,316 0,327 525,900 
 PCNM1 -10,133 -4,254 1,624   
 IIH* 0,055 0,669 1,282   
 FQ -0,008 0,003 0,014   
 LC -0,386 0,184 0,756   
 Abundância* 1,094 1,679 2,264   
2 Intercepto 7,171 7,738 8,305 0,347 527,419 
 PCNM1 -9,983 -4,296 1,390   
 IIH* 0,379 1,274 2,169   
 FQ -0,009 0,007 0,023   
 LC -0,895 -0,104 0,685 
 Abundância* 1,916 2,781 3,645 
 IIH X Abundância* -2,122 -1,274 -0,426 
* Valores de parâmetros probabilisticamente diferentes de zero. 
IIH – Índice de integridade de habitat; FQ – Primeiro eixo da PCA com pH e condutividade; 
PCNM1 – Primeiro filtro espacial; LC – Largura do córrego. 

A similaridade entre as composições das ordens Ephemeroptera e Trichoptera 

apresentaram-se relacionadas, de maneira que localidades que compartilham os mesmos 

gêneros de uma ordem possuem uma alta probabilidade de compartilhar gêneros da 

outra ordem (Coeficiente de relação=0,480, ICsuperior=0,503; ICinferior=0,456 e R²=0,241). 

A relação entre as similaridades das ordens foi não-linear, onde os extremos (valores 

próximos a zero e a um) apresentaram ou uma queda acelerada ou aumento rápido na 

similaridade das comunidades (Figura 3). Os IC estimados para localidades com baixos 

valores do índice de Sorensen foram maiores em comparação ao restante do modelo, 
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representando uma maior variação entre a possibilidade de similaridade ou não dos 

gêneros das ordens distintas. 

Figura 3 – Relação entre os valores dos índices de similaridade das comunidades de Ephemeroptera e 
Trichoptera coletadas na bacia do Rio das Almas. A linha sólida representa a média estimada no modelo 
e as linhas tracejadas os intervalos de credibilidade inferior e superior para 95%. 

Discussão

O número de gêneros de insetos aquáticos, em um primeiro momento, 

apresentou distribuição espacialmente estruturada, e foi relacionado principalmente à 

pequenas distâncias entre os córregos na região central do Cerrado brasileiro. Tal 

padrão é normalmente esperado para estudos sobre distribuição da diversidade em 

unidades amostrais que permitem troca de indivíduos entre si (Diniz-Filho et al., 2003). 

Entretanto, a estrutura espacial apresentou uma baixa importância na predição da 

distribuição dos gêneros de EPT, visto o baixo valor de ajuste do modelo e consecutiva 

perda de importância do seu parâmetro, quando as variáveis ambientais foram 

introduzidas como preditoras do número de gêneros. 
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A observação de como as variáveis ambientais se comportam no espaço é de 

extrema importância na ecologia, pois a utilização de parâmetros estruturados 

espacialmente leva à perda de informação das amostras no modelo. Isso altera de 

maneira prejudicial à adesão dos valores estimados aos observado, o que por sua vez 

modifica a verossimilhança para o teste de hipóteses (Edwards, 1972). Nenhum dos 

filtros espaciais selecionados para análise não estruturam as variáveis ambientais, 

evidenciando uma possível falta de gradiente ou mesmo de auto-correlação espacial 

para os dados utilizados. A falta de auto-correlação é importante em estudos onde o 

espaço pode ser uma fonte de estruturação, pois a distância espacial entre os pontos 

amostrais entraria no modelo como uma fonte “silenciosa” de ruído no ajuste, 

interferindo no poder de inferência do mesmo (Legendre et al., 2008). 

O número de gêneros da comunidade de EPT não apresentou relação com a 

largura do canal, mesmo quando cada ordem foi analisada separadamente. Tal resultado 

é similar ao encontrado em córregos de Mata Atlântica no estado do Rio de Janeiro 

(Baptista et al., 1998). Por outro lado, a relação entre a integridade de habitat e o 

número de gêneros foi clara, denotando importância no estado de preservação da 

vegetação ripária em córregos para a conservação da entomofauna aquática no Cerrado 

brasileiro. O aumento de sedimentação, bem como a redução na quantidade da entrada 

de matéria orgânica proveniente da vegetação ripária ocasionado por impactos 

antrópicos reduzem a quantidade de micro-habitats disponíveis e também a quantidade 

de energia a ser processada no córrego (Vannote et al., 1980). Tais processos levam a 

uma menor heterogeneidade do habitat ou até mesmo podem gerar locais com habitats 

impróprios à sobrevivência das espécies (Wood & Armitage, 1997; Nerbone & 

Vondracek, 2001; Sparovek & Schnug, 2001; Zweig & Rabeni, 2001; Davies et al., 

2005). 
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Os melhores modelos para toda a comunidade (EPT) e apenas os gêneros das 

ordens Trichoptera e Plecoptera foram aqueles que introduziam uma relação entre a 

integridade de habitat e a abundância total de indivíduos coletados. A abundância de 

indivíduos é relacionada à produtividade aproveitável de um sistema. Por exemplo, 

grande parte dos gêneros tropicais de Ephemeroptera e Trichoptera utilizam matéria 

orgânica grossa (Tomanova et al., 2006), material predominante em córregos prístinos 

de cabeceira. Entretanto, quando a principal fonte de impactos é a perda de cobertura 

vegetal a produtividade primária aumenta em conseqüência do aumento da entrada de 

luz solar (Caissie, 2006). O aumento na produtividade primária normalmente é 

acompanhado da elevação na abundância numérica e de biomassa no córrego 

(Rosenzweig, 1995), podendo permitir a coexistência de um maior número de taxa. 

A interação foi importante no modelo, pois o valor negativo de coeficiente 

indica que localidades onde a integridade é boa o número de espécies tende a ser alto. 

Entretanto, se a localidade possuir um grande número de indivíduos, a ocupação por 

novos gêneros é dificultada, por não existirem espaços ambientais ou físicos 

disponíveis. Assim a colonização por novos taxa é reduzida. O grande número de 

interações ou mesmo a possibilidade que todos habitats já estejam ocupados, pode ser 

um dos processos relacionados a essa dificuldade na ocupação de novos gêneros. 

Os riachos analisados nesse trabalho estão enquadrados em sistemas lóticos de 1ª 

a 4ª ordem e possuem uma forte influência e dependência da energia proveniente de 

matéria alóctone. Segundo o conceito de Continuum fluvial (RCC) (Vannote et al., 

1980), em bacias de drenagem sob condições naturais os valores de riqueza de espécies 

podem ser descritos por uma curva normal, onde seu pico se encontra em trechos 

médios. Tal hipótese descreve de maneira coerente sistemas lóticos de regiões 

temperadas no hemisfério norte (Statzner & Higler, 1985). Entretanto não observamos 
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alteração no número de gêneros analisados, indicando um desvio dos pressupostos do 

RCC, assim como mostra outros trabalhos realizados em sistemas do hemisfério sul, 

principalmente na Nova Zelândia e Nova Guiné (Winterborn et al., 1981; Dudgeon, 

1994; Johnson et al., 1995). A história evolutiva distintas dos principais grupos que 

compõem as comunidades nos hemisférios norte e sul (Boyero et. al., 2009), junto a 

características ambientais diferentes, e.g. uma maior predominância da região tropical 

no sul (Moulton, 2010), pode gerar a diferença entre os padrões da estrutura da 

comunidade de insetos aquáticos. 

O tamanho do rio pode não expressar de maneira confiável o ambiente físico 

circundante (Statzner & Higler, 1985), fator esse confirmado nesse estudo. Deve ainda 

ser considerada as condições particulares de sua morfologia, como litologia e 

inclinação, e características de estresse hídrico decorrentes da geomorfologia da rede 

hidrográfica. O nível de impacto antrópico na região da bacia hidrográfica também é 

considerado um importante fator na estrutura de comunidades (Karr, 1999), visto que 

mudanças na paisagem levam a alterações nas ciclagens de matéria e fluxos de energia 

(Caissie, 2006). O conceito de RCC é fortemente vinculado ao fluxo de energia em um 

sistema lótico, onde a ocorrência de vegetação ripária fechada em córregos de cabeceira 

é essencial. Entretanto, a bacia do Rio das Almas apresenta uma heterogeneidade de 

ambientes, ocorrendo desde ambientes preservados até localidades impactadas, 

favorecendo que o padrão de distribuição espacial dos gêneros apresente um desvio do 

previsto pelo RCC. 

As teorias propostas para a distribuição das espécies de insetos aquáticos 

possuem visões opostas sobre os processos estabilizadores (Reice, 1994). Uma das 

visões prediz que as comunidades são fortemente estruturadas por interações bióticas de 

acordo com as variações ambientais e temporais, o que formariam comunidades bem 
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estabelecidas e independentes. Por outro lado, a biota seria um agrupamento de espécies 

oportunistas, sobrevivendo e aumentando suas populações à medida que condições 

favoráveis estão disponíveis. O RCC funciona como um elo entre as duas teorias, pois 

estabelece que as espécies aproveitem ambientes favoráveis quando os mesmos estão 

disponíveis. Entretanto, a distribuição desses ambientes se dá de forma estruturada 

espacialmente de acordo com a dinâmica do processamento da energia. 

Alguns trabalhos anteriores na região de Cerrado (Bispo & Oliveira, 1998) e 

Mata Atlântica (Baptista et al., 1998) observaram essa adequação das comunidades 

bentônicas ao gradiente de aumento de largura dos canais, corroborando um dos 

pressupostos do RCC. Entretanto, tais trabalhos foram feitos em localidades bem 

conservadas, onde a influência antrópica foi mínima, diferente do presente trabalho, 

fortalecendo o argumento que mudanças ambientais levam a mudanças tanto na 

estrutura da comunidade bem como na maneira que a mesma utiliza o ambiente. 

As bacias hidrográficas impactadas possuem dinâmicas energéticas e ciclos de 

matéria alterados (Karr, 1997; Karr, 1999), onde a principal mudança é a perda relativa 

da importância que o material alóctone tem em córregos de cabeceira, favorecendo que 

componentes distintos das comunidades inseridas nesses sistemas tenham padrões 

similares em sua relação com o ambiente. As ordens Ephemeroptera e Trichoptera 

apresentaram mudanças de comunidades concordantes entre locais distintos. Os 

mecanismos propostos para a explicação de concordância entre duas comunidades são: 

respostas similares aos gradientes ambientais ou interações bióticas entre as 

comunidades concordantes (Grenouillet et al., 2008). Os estudos sobre a concordância 

entre peixes e aves demonstraram que essas comunidades respondem similarmente a 

fatores ambientais, tais como profundidade e posição geográfica do lago, e não sobre 

processos de interações bióticas em si (Paszkowski & Tonn, 2000). Muitos organismos 
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aquáticos mostram padrões de distribuição geográfica similar correspondendo a 

variações climáticas ao longo dos gradientes de latitude e longitude em ambientes 

temperados (Heino, 2002). 

A comunidade de EPT na bacia do rio das Almas foi relacionada a alterações na 

integridade física dos córregos, como o estado de conservação da mata ciliar e graus de 

mudança no leito do córrego, e não a fatores tradicionalmente observados em ecologia 

de insetos aquáticos (e.g. variáveis físico-químicas e localização geográfica). Esse 

resultado surge como um desvio em relação ao esperado pelos modelos vigentes em 

ecologia de sistemas lóticos, principalmente relacionado à riqueza de gêneros. O desvio 

pode ter sido gerado pelos impactos que esses sistemas sofrem, ou porque ambientes 

tropicais podem funcionar de maneiras distintas de regiões temperadas onde essas 

teorias foram criadas. Entretanto, a mudança ocorre de maneira similar em todas as 

ordens, visto a concordância dos gêneros que as compõem. Os padrões encontrados no 

trabalho reforçam o argumento criado nessa última década, que sugere uma mudança 

nos modelos existentes para a distribuição de organismos aquáticos de ambientes lóticos 

de maneira a incluir sistemas lóticos de regiões tropicais (Boyero et al., 2009; Moulton, 

2010). 
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Capítulo 2: A importância de gêneros raros nos padrões de 

aninhamento e modularidade em córregos impactados 

“Secundidade é quando o sujeito lê com 

compreensão e profundidade o conteúdo da 

ocorrência de um fenômeno.” 

Segundo princípio da semiótica 

Introdução

Entender como os impactos antrópicos modificam padrões de organização de 

comunidades biológicas é imperativo para entender e minimizar as atuais taxas de perda 

de espécies e habitats no mundo atual. O impacto ambiental ocasionado pela ação 

humana normalmente leva a extinções locais de populações, principalmente de espécies 

bionomicamente suscetíveis a “stress” ambiental (Valle, 1995; Wang et al., 2001; 

Munzbergova, 2006). Assim, medidas relativas às comunidades presentes, como riqueza 

de espécies e curvas de distribuição de abundância refletem o stress ambiental (Poff, 

1997; Hawkins et al., 1997; Vinson & Hawkins, 2003; Bispo et al., 2004; Barquin & 

Death, 2006; McCreadie & Adler, 2006).  

Pouco se sabe quais efeitos das alterações ambientais em medidas estruturais de 

comunidades, apesar de o assunto ser muito estudado e debatido (Bonada et al. 2006). 

Padrões como aninhamento e modularidade são fortemente relacionados a 

características ecológicas das espécies e por isso refletem fatores aos qual a comunidade 

está sujeita (Wright & Reeves 1992; Almeida-Neto et al. 2008). O aumento do impacto 

em sistemas naturais normalmente é acompanhado por uma redução na riqueza de 

espécies, e sobrevivência de taxa resistentes o stress ambiental (Petersen, 1992; Buss et 

al., 2004; Silveira et al., 2005; Baptista et al., 2007). A seletividade de espécies frente a 

um impacto, teoricamente gerará um padrão aninhado em escalas regionais, pois as 
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comunidades sob grandes impactos ambientais serão subconjuntos de comunidades em 

locais íntegros (Patterson, 1986; Patterson & Atmar, 1986). 

Por outro lado, impactos ambientais podem não se mostrar claros em uma menor 

escala espacial (Strogatz, 2001), pois mudanças na integridade ambiental interferem na 

seleção do habitat pelas espécies (Ward, 1992). Em localidades bem preservadas, a 

separação distinta dos habitats cria subunidades na comunidade, pois as espécies estarão 

espacialmente distribuídas de acordo com as suas preferências ecológicas (Olesen et al.,

2007). A ocorrência de distúrbios localmente levaria a uma redução na modularidade da 

comunidade, pois os distúrbios afetam com menor intensidade espécies com maior 

amplitude de nicho (Guimerà & Amaral, 2005). 

Estruturas interativas como aninhamento e modularidade são determinadas pelo 

número de espécies em uma comunidade e a quantidade de relações que elas 

apresentam (Newman, 2003). As relações entre as espécies são reflexos de 

características da história natural das espécies, já que essas características interferem 

diretamente na escolha de habitat pelo taxon (Southwood, 1977). A raridade de uma 

espécie é reflexo de sua utilização do ambiente (Gaston, 1994; Gaston et al., 2000), 

sendo a parcela rara importante na estrutura de comunidades (Marchant, 2002; 

McCreadie & Adler 2008; Siqueira et al., 2011). Entretanto, apesar da importância e 

serem comumente observadas, poucos estudos buscaram identificar a influência que as 

espécies raras têm em padrões como aninhamento e modularidade.  

Utilizando a comunidade das formas imaturas das ordens Ephemeroptera, 

Plecoptera e Trichoptera (EPT), amostradas em córregos da bacia do Rio das Almas na 

região central do Cerrado brasileiro, testamos hipóteses relacionadas aos padrões de 

aninhamento e modularidade encontrados. A comunidade de EPT foi escolhida por 

apresentar duas características adequadas a estudos relativos a impactos antrópicos, 
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sensibilidade a distúrbios (Barquin & Death, 2006), e espécies com alta especificidade 

ao tipo de substrato onde ocorrem (Petren et al., 1993). A primeira hipótese testada é a 

ocorrência de um padrão aninhado das comunidades de EPT em córregos do Cerrado, 

onde as comunidades sob influência de impactos antrópicos são subconjuntos de 

comunidades em córregos preservados. A segunda hipótese é relacionada à distribuição 

dos gêneros de EPT na escala do córrego, na qual a perda de integridade de habitats leva 

a redução da modularidade encontrada entre os habitats presentes. Devido à importância 

que os taxa raros podem possuir na estrutura da comunidade, as duas hipóteses foram 

testadas com ou sem os gêneros raros.  

Metodologia

Área de estudo  

O estudo foi realizado em 101 córregos na bacia do Rio das Almas, localizadas 

na região central do estado de Goiás, Brasil (Figura 1). Essa bacia hidrográfica 

apresenta áreas degradadas, com predomínio de intensas atividades agrícolas e de 

pecuária, elevado índice de desmatamento e assoreamento, e áreas com pouca ação 

antrópica (Anjos, 2008). De acordo com a classificação de Köppen, o clima na região de 

estudo é tropical Aw, e apresenta um período seco com duração de cinco meses (maio a 

setembro), com temperaturas médias anuais variando de 24 a 28°C, com máximas entre 

29 e 33°C e mínimas variando de 18 a 22°C. A precipitação pluviométrica na região 

varia entre 1650 e 1850mm (INMET, 2011). 
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Figura 1 – Pontos amostrais para insetos aquáticos na bacia do Rio das Almas no Estado de Goiás, no 
período de agosto a outubro de 2008. 

Amostragem 

A entomofauna bentônica, caracterizada pelas ordens Ephemeroptera, Plecoptera 

e Trichoptera (EPT), foi coletada no período de agosto a outubro de 2008, em quatro 

micro-habitats distintos: vegetação marginal submersa (composta por raízes e plantas 

aquáticas), pedras, folhiço de fundo e areia. Uma peneira de 0,025 m² de abertura com 

malha de 0,2 mm foi utilizada por 15 minutos para cada micro-habitat, totalizando uma 

hora por ponto. Esse método de amostragem foi escolhido por não apresentar desvio na 

composição da comunidade frente a processos de amostragem mais exaustivos 

(Chiasson, 2009). 

Caracterização do uso da terra e integridade de habitat 

Os pontos amostrados foram caracterizados quanto ao uso da terra e à 

integridade de habitat através do protocolo de Nessimian et al. (2008), que propõe 12 

parâmetros capazes de refletir as condições ambientais do córrego e do seu entorno. 
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Esse protocolo pode ser adaptado a diferentes biomas e possibilita uma análise rápida e 

eficaz do ambiente. Para o desenvolvimento desse estudo, foi necessário adaptar o 

parâmetro F1 (ver Nessimian, 2008) para largura da mata ciliar, pois o bioma Cerrado 

apresenta naturalmente vegetação ripária menor quando comparada à da região 

amazônica (Ab’Sáber, 2003). Seguindo o protocolo proposto, foram obtidos valores 

com variação de 0 a 1, onde o maior valor indica pouca alteração de habitat. Esses 

valores constituem o Índice de Integridade de Habitat (IIH). 

Análise de dados 

As duas hipóteses elaboradas nesse trabalho utilizaram contabilizando ou não os 

gêneros raros, sendo necessário então, estabelecer o quão raro é um gênero. A definição 

de gêneros raros é um critério muitas vezes subjetivo em trabalho de ecologia, por isso 

utilizamos um critério relativo a nossa amostragem, no qual o gênero é considerado raro 

quando aparece em menos de 10% dos córregos (Gaston, 1994). Esse critério enquadra 

o gênero de acordo com a distribuição geográfica do sem o efeito da abundância, 

eliminando o efeito de falhas amostrais na classificação da raridade para um taxon. 

A inferência bayesiana foi utilizada nesse trabalho no testes das hipóteses, já que 

seu uso na ecologia vem crescendo devido à singularidade que essa ciência apresenta na 

estimação de parâmetros (ver Gelman et al. 1995 e Andrade & Kinas 2008). Os 

intervalos de credibilidade (IC; 95%) para os parâmetros de interesse foram calculados 

usando a re-amostragem por relevância, servindo de um teste direto as hipóteses 

(Paulino et al., 2003). Segundo o teorema de Monte Carlo os valores encontrados para o 

IC correspondam a um intervalo de alta probabilidade que abrange o valor real do 

parâmetro de interesse (Gelman et al., 1995, Andrade & Kinas, 2008). O ajuste dos 

modelos aos dados foi estimado através do cálculo do R² generalizado, (Nagelkerke, 

1991), que apresenta a seguinte estrutura: 
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(1) �� � � � ���	
���
�� 
� ; 

onde L(0) e L(θ) são os valores de verossimilhança utilizando somente a média e 

utilizando os parâmetros estimados respectivamente, e n o tamanho da amostra. 

O aninhamento foi calculado através do índice de NODF (Almeida-Neto et al.,

2008), uma medida que capta o grau de aninhamento de uma matriz tanto entre as linhas 

como colunas. Entretanto, para observar a influência do impacto ambiental sobre o 

aninhamento das comunidades, os córregos foram ordenados pelos valores decrescentes 

de IIH. Os intervalos de credibilidade para o NODF foram estimados pela variância do 

índice, dado por: 

(2): ����� � ∑���������������� !� !"
� #$�%!�%!"
� #; 
no qual Npaired é o grau aninhamento pareado entre colunas ou linhas, n e m são as 

dimensões da matriz. 

A família conjugada Normal-Gamma (DeGroot & Schervish, 2002) foi utilizada 

para estimar a distribuição a posteriori de NODF. Nesse caçulo usamos uma priori não 

informativa e o tamanho amostral igual a quantidade de córregos. A distribuição normal 

é caracterizada por dois parâmetros, média e desvio padrão, de forma que sua 

distribuição a posteriori é bidimensional. Assim, para o cálculo da distribuição de 

interesse, no caso a média do NODF, necessitamos primeiramente estimar a distribuição 

conjugada bidimensional p(µ,σ|x) para logo após obter a distribuição marginal p(µ|x). 

Utilizando a distribuição posteriori marginal da média do NODF, testamos o 

aninhamento da comunidade, observando se os IC estimados são diferentes de 50. O 

valor de 50 para NODF foi extraído da Tabela 2 apresentada no artigo original do 

NODF (Almeida-Neto et al., 2008) e indica uma matriz aleatoriamente estruturada. 
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Para estimar a modularidade nas comunidades de EPT encontradas nos córregos, 

usamos o índice de M baseado no algoritmo de simulação de anelamento (AS; ver 

Guimerà & Amaral, 2005), O índice M mede o quanto cada espécie possui mais 

ligações com seu módulo do que o esperado pelo acaso. Modelos lineares foram 

empregados para observar se existe mudança nos valores do índice M com variação do 

IIH, tanto para todos os gêneros de EPT quanto para a riqueza de cada ordem em 

separado. Com as diferenças entre os valores do índice M calculados para toda a 

comunidade e com a parcela sem os gêneros raros, utilizamos também uma distribuição 

Normal-Gamma, observando se a inclusão dos gêneros raros interfere na estimativa do 

índice. 

Resultados

A abundância de insetos aquáticos variou de 0 a 279 (93,72 ± 55,48) e riqueza 

média de 0 a 25 (14,36 ± 5,40) gêneros por córrego. Coletamos um total de 16.464 

indivíduos divididos em 78 gêneros, sendo 43, 31 e 4 gêneros de Ephemeroptera, 

Trichoptera e Plecoptera respectivamente. A quantidade de gêneros raros por ponto 

amostral foi baixo, variando de zero a cinco (1,48 ± 1,36), entretanto 44 (56,41%) dos 

gêneros encontrados foram considerados raros (Figura 2). O IIH variou de 0,06 a 0,95 

(média de 0,54 e coeficiente de variação de 0,41). 
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Figura 2 – Ordenação dos gêneros de EPT amostrados no Rio das Almas, Goiás, de agosto a outubro de 
2008 de acordo com a quantidade de ocorrências nos córregos. A linha pontilhada representa o limite 
entre gêneros raros e comuns. 

Os valores para as médias das distribuições a posteriori do índice NODF para a 

comunidade de EPT e para as ordens em separados foram diferentes de 50, quando os 

gêneros raros foram usados na análise (Tabela 1). Entretanto, quando as comunidades 

foram analisadas sem os taxa raros, as distribuições marginais do índice englobaram ou 

ficaram próximos do valor de 50, ressaltando a possibilidade de não haver o padrão 

aninhado. Foram encontrados apenas quatro gêneros da ordem Plecoptera, sendo três 

classificados como raros, impossibilitando o cálculo do índice NODF para a referida 

ordem sem os taxa raros. 
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Tabela 1 – Percentis de distribuição de probabilidades a posteriori para as médias e os 
desvios padrão para os valores de NODF encontrados para distintas parcelas da 
comunidade de EPT, na bacia do Rio das Almas, Goiás, de agosto a outubro de 2008 
Parcela da comunidade Parâmetro 2,5% 50% 97,5% 
EPT Média 40,34 42,17 43,99 

Desvio Padrão 8,14 9,29 10,75 
EPT sem raros Média 51,74 53,22 54,71 

Desvio Padrão 6,63 7,57 8,75 
Ephemeroptera Média 43,39 45,53 47,66 

Desvio Padrão 9,51 10,86 12,57 
Ephemeroptera sem 
raros 

Média 48,41 50,61 52,82 
Desvio Padrão 9,81 11,21 12,96 

Trichoptera Média 38,20 40,43 42,66 
Desvio Padrão 9,92 11,33 13,10 

Trichoptera sem raros Média 44,33 47,19 50,06 
Desvio Padrão 12,76 14,57 16,86 

Plecoptera Média 5,53 6,77 8,02 
 Desvio Padrão 5,53 6,14 7,31 

A única ordem na qual a distribuição marginal a posteriori do NODF continha o 

valor de 50 foi Ephemeroptera. Entretanto, a probabilidade do valor ser encoberto pela 

distribuição foi baixo (P[NODFEphemeroptera> 50] < 0.01). O valor proposto para NODF 

não foi observado nas distribuições marginais das outras ordens e para EPT (P[NODF> 

50] = 0, para todos os componentes da comunidade). Por apresentarem um grande 

número de gêneros, as ordens Ephemeroptera e Trichoptera influenciaram o valor de 

NODF observando toda a comunidade (Figuras 3a, b, c, d). A ordem Plecoptera 

apresentou o menor valor de NODF, inclusive valor próximo a estruturas aninhadas 

com matrizes mínima ou maximamente preenchidas (Almeida-Neto et al., 2008, Tabela 

2), indicando um padrão forte nessa parcela da comunidade (Figura 3D). 
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Figura 3 – Distribuições marginais a posteriori da média de NODF encontrada para as parcelas da 
comunidade de EPT amostrada, com a contabilização dos gêneros raros. 

O valor do índice M foi constante com as variações na integridade física de 

habitat, aqui representado pelo IIH (Tabela 2). A falta de relação foi observada tanto 

para comunidade completa, como para a parcela comum dos gêneros. O valor baixo do 

coeficiente de determinação nos dois modelos indica a baixa relação eficácia dos 

modelos para compreender a relação. Não foram utilizadas as ordens em separado, pois 

tal procedimento reduziria muito os pontos amostrais possíveis de serem utilizados, 

diminuindo o poder de inferência para as análises. 
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Tabela 2 – Percentis para os parâmetros da relação entre a modularidade da 
comunidade de EPT e a integridade de habitat na bacia do Rio das Almas, Goiás, de 
agosto a outubro de 2008. 
Parcela da 
comunidade 

Parâmetro 2,5% Média 97,5% R² 

Total Intercepto 0,36 0,36 0,42 0,01 
 IIH -0,12 -0,04 0,05  
Sem raros Intercepto 0,30 0,37 0,43 0,01 
 IIH -0,13 -0,03 0,06  

A diferença entre os índices M calculados com e sem os gêneros raros 

apresentou um valor negativo, indicando que a modularidade calculada com toda a 

comunidade é maior que a calculada usando somente o componente comum (Tabela 3 e 

Figura 4). A probabilidade que a diferença não se assemelhe a zero é baixa, P(µ < 0) = 

0,999, corroborando o argumento anteriormente citado. Entretanto, a diferença deve ser 

observado com cautela visto o baixo valor para a média da distribuição marginal 

(Tabela 3). 

Tabela 3 – Percentis de distribuição de probabilidades a posteriori para a média e o 
desvio padrão da diferença entre os valores do índice M com ou sem gêneros raros de 
EPT na bacia do Rio das Almas, Goiás, de agosto a outubro de 2008. 
Percentil Média Desvio 
2,5% -0,007 0,007 
50% -0,004 0,009 
97,5% -0,002 0,011 
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Figura 4 – Distribuição marginal a posteriori dos valores da diferença dos índices M calculados usando 
ou não os gêneros raros de EPT na bacia do Rio das Almas, Goiás, de agosto a outubro de 2008. 

Discussão

As respostas que comunidades tropicais de insetos aquáticos frente a impactos 

antrópicos pontuais são consideradas bastante previsíveis, na qual normalmente existe o 

padrão de perda de espécies (Bonada et al. 2006). Entretanto, os impactos difusos, como 

os observados nesse trabalho, não apresentam respostas tão claras, tanto funcionais 

como numéricas por parte da comunidade. Em nosso estudo, três padrões distintos 

forma detectados: i) as comunidades de Ephemeroptera, Plecoptera e Trichoptera 

presentes em córregos impactados, são subconjuntos das comunidades localizadas em 

córregos mais preservados, apresentando um padrão de aninhamento em escala 

regional; ii) o aumento no impacto ambiental não altera a quantidade de espécies 

exclusivas para diferentes micro-habitats em um córrego, não havendo então, relação 

entre a integridade ambiental e a modularidade da comunidade; iii) a parcela da 

comunidade composta pelos gêneros raros é um componente importante para a 

observação das respostas das comunidades frentes a impactos ambientais. 
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A quantidade gêneros raros localmente foi baixo, representando 10,3% (±9,4%) 

do número de gêneros por córrego. Entretanto, a quantidade regional dos gêneros raros 

é grande, englobando 50% de todos taxa amostrados, sendo assim, um padrão esperado 

para comunidades tropicais (Gaston, 1994). Importante ressaltar os gêneros 

Macrogynoplax e Kempnya (Perlidae: Plecoptera) que ocorreram em poucas localidades 

(5 e 0,9% dos córregos coletados, respectivamente), todos com mais de 700 metros de 

altitude, denotando a restrição natural desses gêneros por águas frias e límpidas (Bispo 

& Oliveira, 2007), o que os tornaria mais suscetíveis à extinção regional, pelo somatório 

das probabilidades de extinção demográfica (raridade natural) e ambiental (efeito de 

impactos antrópicos). 

A ordem Plecoptera foi o componente taxonômico que apresentou o menor valor 

de NODF, indicando uma forte estrutura de aninhamento nas comunidades de córregos 

distintos, sendo a estrutura de aninhamento com menor preenchimento de matriz. Nessa 

estrutura apenas um ponto apresenta todos os grupos taxonômicos, e os restantes teriam 

apenas uma única espécie da comunidade mais rica. O único ponto amostral com todos 

os gêneros de Plecoptera foi uma área de preservação ambiental, local com elevado grau 

de preservação, boa cobertura vegetal, e próxima ao Parque Estadual da Serra dos 

Pirineus. A elevação é considerada intermediária (745m), permitindo assim a migração 

tanto de gêneros de regiões elevadas ou baixas. O gênero Anacroneuria (Perlidae) 

apresentou-se em grande parte dos pontos amostrados (77%), sendo assim um gênero 

que tolera impactos no córrego, e possivelmente um importante componente de córregos 

de fundos de vales. 

A utilização dos gêneros raros foi importante para a observação dos padrões de 

aninhamento, tanto da comunidade total de EPT como para as ordens Ephemeroptera e 

Trichoptera em separado. Os valores de NODF próximos a 50 principalmente para a 
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ordem Ephemeroptera ressaltam a possibilidade que esses componentes da comunidade 

não apresentem uma estrutura de aninhamento bem definida. Esse padrão indica que 

somente parte dos gêneros que compõem a comunidade, nesse caso os raros, tem 

relação direta de ocorrência local e o grau de integridade de habitat. A não observação 

de aninhamento quando os gêneros raros foram excluídos da análise leva a duas 

predições: i) a perda de espécies comuns é um processo aleatório frente a um gradiente 

de impacto ambiental; e ii) a utilização de taxa raros é importante para a observação da 

estrutura de comunidades. A segunda predição vem em encontro à prática já comumente 

utilizada de retirada de taxa raros, principalmente em análises multivariadas (Marchant, 

1999; Marchant, 2002). 

O aninhamento em comunidades de insetos aquáticos vem sendo documentado 

ultimamente, mas como sendo resposta a gradientes ambientais ou diferenças na história 

natural dos grupos. Em regiões boreais os padrões de aninhamento estão relacionados 

principalmente as categorias funcionais dentro da comunidade de insetos aquáticos, no 

qual as guildas de fragmentadores e coletores apresentam uma moderada estrutura 

aninhada, em detrimento as guildas de predadores, coletores e rapadores, sem estrutura 

aninhada (Heino, 2009). Outra característica é que a comunidade nesses rios boreais 

apresenta uma relação entre as características ambientais (e.g. variáveis físico-químicas) 

com a intensidade que o padrão de aninhamento possui (Heino et al., 2010). Por outro 

lado, já foi observado que a ocorrência de aninhamento relaciona-se tanto a forma de 

dispersão dos organismos, o estado do ciclo de vida (Florencio et al., 2011) e também 

ao corte espacial da bacia hidrográfica (Beketov, 2009). Entretanto, nenhum trabalho até 

o momento demonstrou os efeitos diretos do impacto ambiental e da raridade dos taxa

sobre a estrutura aninhada em comunidades de insetos aquáticos. 
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A separação das análises em ordens distintas foi importante, pois o resultado 

observado para o aninhamento da comunidade foi distinto quando as ordens foram 

analisadas separadamente. A mudança do padrão observado quando compartimentos 

distintos da mesma comunidade foram analisados reforça o argumento que estudos em 

comunidades devem ser feitas em escalas, unidades e agrupamentos taxonômicos 

complementares (Slobodkin, 2001). Apesar do paradigma corrente para a análise em 

ecologia de comunidades prima pela observação dos padrões utilizando todo o 

agrupamento de interesse, a análise em distintos componentes separados pode gerar 

respostas diferentes, e com isso conclusões substancialmente discrepantes quando 

comparados aos padrões gerais (Resh, 2008). 

A falta de relação entre a modularidade e a integridade de habitat indica que o 

impacto ambiental não altera os subconjuntos da comunidade, principalmente 

relacionados a seus taxa compartilhados (Guimerà & Amaral, 2005). Como esse padrão 

se manteve constante quando analisadas as comunidades sem os gêneros raros, podemos 

predizer que as modificações nos padrões de estruturação das comunidades frente a 

impactos ambientais não são dependentes da proporção de taxa raros que as compõe. A 

congruência entre os componentes raro e não-raros de uma comunidade pode ser 

sustentada, uma vez que as respostas desses componentes apresentam-se similares 

frente a processos espaciais e ambientais quando observados em uma dinâmica de 

metacomunidades (Siqueira et al. 2011). 

Comparado o grau de modularidade desconsiderando o impacto ambiental, 

verifica-se o aumento nos valores do índice utilizado para tal característica, quando a 

parcela rara da comunidade é usada na análise. Tal resultado é indicativo que os gêneros 

raros podem apresentar uma maior tendência formar subconjuntos distintos entre micro-

habitats, resultado tanto de seletividade de ambiente como de interações bióticas. Uma 
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comunidade que apresenta modularidade consiste em módulos interconectados de 

grupos de espécies, as quais são mais intimamente ligadas entre si do que com espécies 

de outros módulos, sejam através de co-ocorrência ou mesmo interações (Olesen et al., 

2007). Entretanto, o valor observado para a diferença dos índices M calculados com ou 

sem os gêneros raros foi pequena, indicando uma pequena influência desse grupo para o 

padrão geral encontrado, provavelmente como resultado da pequena parcela de gêneros 

raros nas comunidades locais. 

O grande número de gêneros raros regionalmente, entretanto, com pouca 

representação nos locais, leva a uma grande substituição e imprevisibilidade sobre qual 

organismo ocorre em um córrego. Como os taxa com baixa abundância são os mais 

suscetíveis a extinção local, essa falta de previsibilidade leva a um padrão aleatório da 

perda de espécies de acordo com o continuum de integridade de habitat. Esse padrão 

não possibilitaria um agrupamento aninhado entre as comunidades de diferentes 

córregos com valores de IIH distintos. A ocorrência desse processo de perda de espécies 

raras leva assim, a uma redução na diferença de diversidade entre córregos, visto que as 

espécies que permanecem em locais degradados são comuns a todos. Como a 

diversidade total de uma região é o somatório da riqueza local com a alternância das 

espécies entre locais (Veech et al. 2002), a perda da diversidade entre locais é 

relacionada a uma conseqüente redução na diversidade total. 
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Capítulo 3: Relação do impacto ambiental na substituição de gêneros 

de insetos aquáticos em córregos do Cerrado: um modelo Bayesiano 

baseado nas probabilidades de ocorrências 

“A terceridade, a síntese intelectual, laboração 

cognitiva, está ligada a nossa capacidade de 

previsão de futuras ocorrências, já que não só 

conhecemos o acontecimento na medida da 

possibilidade natural, como já o vimos em ação, 

e como tal, já nos é intrínseco.” 

Terceiro princípio da semiótica 

Introdução

Um processo bem comum na construção de conhecimento em uma ciência é a 

visita de conceitos anteriormente debatidos e a adequação de idéias recentes a teoria 

vigente (Maturama 2001). Um exemplo atual é redescoberta da importância do estudo 

das taxas de alternâncias de espécies (Veech et al. 2002, Anderson et al. 2010). Como 

alternância de espécies, definimos a taxa ou magnitude de mudança na composição de 

espécies ao longo de um gradiente ambiental ou espacial pré-definido (Vellend 2001). A 

década passada foi marcada pelo aumento dos números de estudos relacionados a 

diferenças entre comunidades de localidades distintas (Jurasinski et al. 2009). 

Normalmente, esses estudos são voltados para o debate da controvérsia sobre quais 

fatores estruturariam as comunidades, processos determinísticos (MacArthur and Levins 

1967), ou estocásticos (Whittaker 1957, Veech et al. 2002, Jurasinski et al. 2009). 

A compreensão sobre a alternância de espécies possibilita testes de modelos 

baseados em nicho ou por dinâmicas neutras (Tuomisto et al. 2003, Legendre et al. 

2005), além de fácil aplicação na biologia da conservação (Cucherousset et al. 2008). 
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Os métodos utilizados para visualização da alternância de espécies se baseiam na 

diferença na composição (tanto qualitativa com quantitativa) entre os locais (Chao et al. 

2005, Anderson et al. 2010). Tal metodologia apresenta pontos fortes e falhos para a 

construção da teoria ecológica. Um ponto positivo é a observação da mudança em 

comunidades quando ordenadas por gradientes ambientais. Entretanto, esses métodos 

não visualizam a mudança nas comunidades como resultado das limitações eco-

fisiológicas de cada espécie frente a mudanças ambientais (Hutchinson 1957, Leps et al. 

2006). Um segundo problema, é a impossibilidade de observação da mudança na 

comunidade entre locais com ambientes similares, produto de colonizações distintas 

(Hanski 1992). 

É esperado encontrar mudanças em comunidades entre localidades com 

ambientes semelhantes, mesmo com os métodos atuais não captando essa diferença. 

Quando as mudanças ambientais são resultados de alterações antrópicas nos sistemas 

naturais, existe uma redução na quantidade espécies capazes de habitar o local junto a 

redução da integridade de habitat (Heino et al. 2003, Godoy 2007). Em contrapartida, a 

relação normalmente observada em estudos relacionados a impactos ambientais é de 

uma maior riqueza em locais medianamente alterados, apresentando uma relação modal 

entre a riqueza e o impacto (Huston 1979, Thorp and Cothran 1984). Ao juntar o 

resultado teórico com as observações podemos observar que as riquezas de um local, a 

observada, e aquela composta por espécies que potencialmente podem colonizar o 

ambiente, são diferentes (Figura 1a). Essa diferença é maior nos locais mais bem 

preservados, indicando uma maior taxa de substituição de espécies entre esses locais 

(Figura 1b), pois são locais suscetíveis a colonização por muitas espécies e já possuem 

grande parte dos seus habitats já ocupados (Giacomini 2007a). 



Figura 1 – Relação da substituição de espécies com 
União das curvas de aumento de espécies potenciais 
espécies encontradas em localidades (linha contínua
substituição. Os quadrados representam as e
e os círculos representam as comunidades locais.

Apesar de não ser usualmente feito, observar separa

espécies frente aos gradientes ambientais pode gera

acertadas sobre como as comunidades se comportam no

2008). A identificação de espécies mais suscetíveis

vantagens da separação das respostas. Entretanto, a

baseadas em grupos taxonômicos operacionais é o grande núm

relações a serem trabalhadas (Giacomini 2007b). Nes

bayesiana, através de modelos hierárquicos torna

possibilitando reduzir o trabalho computacional e inferencial. O método de

Markov em Monte Carlo (MCMC) vem se mostrando uma m

análises com múltiplas relações e parâmetros (Kinas

As ordens Ephemeroptera, Plecoptera e Trichop

utilizado em estudos de ecologia de riachos. As pri

Relação da substituição de espécies com o aumento da integridade de habitat. (a) 
União das curvas de aumento de espécies potenciais (linha descontínua) e quantidade de 
espécies encontradas em localidades (linha contínua). (b) Desenho esquemático para a 
substituição. Os quadrados representam as espécies que podem colonizar determinado ambiente, 
e os círculos representam as comunidades locais.

Apesar de não ser usualmente feito, observar separadamente as respostas das 

espécies frente aos gradientes ambientais pode gerar resultados e conclusões ma

acertadas sobre como as comunidades se comportam no ambiente (Royle & Dorazio 

2008). A identificação de espécies mais suscetíveis a mudanças ambientais é uma das 

vantagens da separação das respostas. Entretanto, a maior dificuldade para análises 

s em grupos taxonômicos operacionais é o grande número de parâmetros e 

relações a serem trabalhadas (Giacomini 2007b). Nesse sentido, o uso da inferência 

bayesiana, através de modelos hierárquicos torna-se uma ferramenta fundamental, 

o trabalho computacional e inferencial. O método de

Markov em Monte Carlo (MCMC) vem se mostrando uma metodologia eficiente para 

análises com múltiplas relações e parâmetros (Kinas and Andrade 2010).

As ordens Ephemeroptera, Plecoptera e Trichoptera (EPT) é um grupo muito 

utilizado em estudos de ecologia de riachos. As principais características dessas ordens 
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são: (1) grande número de espécies; (2) baixo custo para amostragem; (3) relação da 

estrutura da comunidade com o ambiente (Marchant 2007); e (4) ciclo de vida 

relativamente longo (Reynolds 1998, Cereghino et al. 2003). Por apresentarem tais 

características bionômicas, o grupo de EPT é ideal para o teste de hipóteses baseadas 

em alternância de diversidade moderadas por alterações ambientais. 

Utilizando da comunidade de EPT, testamos duas hipóteses relacionadas à 

alternância de espécies em localidades que possuam ambientes similares. A primeira 

hipótese é que córregos com menor intensidade de distúrbios em seu entorno possuem 

uma maior alternância de taxa entre si. Caso exista essa relação da alternância com a 

integridade de habitat, testaremos se essa mudança é diferenciada de acordo com o 

grupo de organismos, sendo maior em Trichoptera, devido seu potencial de vôo em 

relação a Plecoptera e Ephemeroptera. Junto aos testes de hipóteses observamos como a 

abundância dos gêneros se altera com modificações na integridade ambiental. 

Metodologia

Área de estudo 

O estudo foi realizado em 101 córregos na bacia do Rio das Almas, localizadas 

na região central do estado de Goiás, Brasil (Figura 2). Essa bacia hidrográfica 

apresenta áreas degradadas, com predomínio de intensas atividades agrícolas e de 

pecuária, elevado índice de desmatamento e assoreamento, e áreas com pouca ação 

antrópica (Anjos 2008). De acordo com a classificação de Köppen, o clima na região de 

estudo é tropical Aw, e apresenta um período seco com duração de cinco meses (maio a 

setembro), com temperaturas médias anuais variando de 24 a 28°C, com máximas entre 

29 e 33°C e mínimas variando de 18 a 22°C. A precipitação pluviométrica na região 

varia entre 1650 e 1850mm (INMET 2011). 
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Amostragem

A entomofauna bentônica, caracterizada pelas ordens Ephemeroptera, Plecoptera 

e Trichoptera (EPT), foi coletada no período de agosto a outubro de 2008, em quatro 

micro-habitats distintos: vegetação marginal, pedras, folhiço de fundo e areia. Uma 

peneira de 0,025 mm de abertura foi utilizada por 15 minutos para cada micro-habitat, 

totalizando uma hora por ponto. Esse método de amostragem foi escolhido por não 

apresentar desvio na composição da comunidade frente a processos de amostragem mais 

exaustivos (Chiasson 2009). Para caracterizar os corpos d’água amostrados, as seguintes 

variáveis ambientais foram obtidas por local: pH, condutividade (µS/cm²) e vazão do 

canal (m³/s). 

Figura 2 – Pontos amostrais para insetos aquáticos na bacia do Rio das Almas no Estado de Goiás no 
período de agosto a outubro de 2008. 

Caracterização do uso da terra e integridade de habitat 

Os pontos amostrados foram caracterizados quanto ao uso da terra e à 

integridade de habitat através do protocolo de Nessimian et al. (2008), que propõe 12 
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parâmetros capazes de refletir as condições ambientais do córrego e do seu entorno. 

Esse protocolo pode ser adaptado a diferentes biomas e possibilita uma análise rápida e 

eficaz do ambiente. Para o desenvolvimento desse estudo, foi necessário adaptar o 

parâmetro F1 (ver Nessimian et al. 2008) para largura da mata ciliar, pois o bioma 

Cerrado apresenta naturalmente vegetação ripária menor quando comparada à da região 

amazônica (Ab’Sáber 2003). Seguindo o protocolo proposto, foram obtidos valores com 

variação de 0 a 1, onde 1 indica pouca alteração de habitat e 0 muita alteração. Esses 

valores constituem o Índice de Integridade de Habitat (IIH). 

Análise de dados 

A inferência bayesiana foi usada nos testes das hipóteses, já que seu uso na 

ecologia vem crescendo devido à singularidade que essa ciência apresenta na estimação 

de parâmetros (ver Gelman et al. 1995 e Andrade and Kinas 2008). Os intervalos de 

credibilidade (IC; 95%) para os parâmetros de interesse foram calculados através da 

metodologia de Monte Carlo com Cadeias de Markov (MCMC), servindo como teste 

direto as hipóteses (Paulino et al 2003). O método de MCMC é útil em problemas 

complexos que possui elevado número de parâmetros, e as convergências de seus 

resultados podem ser usadas com confiança como distribuições a posteriori (Gelman et 

al 1995; Andrade and Kinas 2008). Utilizamos 10 cadeias de Markov independentes 

com 10000 iterações com amostragem a cada 50. Os programas R (R Development 

Core Team 2011) e OpenBUGS (Lunn et al. 2009) foram utilizados para as análises, 

usando o pacote R2OpenBUGS (Sturtz et al. 2005). 

Para testar a hipótese que a alternância de gêneros é maior em córregos menos 

impactados no cerrado, utilizamos um modelo hierárquico não linear (ver o Anexo I 

para o desenvolvimento teórico da relação). A não linearidade do modelo é resultado 

das relações de ocorrência dos gêneros com o ambiente. O modelo é baseado na 
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diferença entre o somatório das probabilidades de ocorrência de todos os gêneros dado o 

valor de IIH com a quantidade de gêneros coletados nos córregos. O sistema analítico 

para o teste da hipótese é: 

&'()*+,�-'
./' � 0*1�-'
.
/' � 23�� 4�5�678

9:; < � =�>6 ?6 @@A'
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.E9(FDGGD�HIHH�6 HIHH�

onde Si é a riqueza observada no córrego i, Ni,j a abundância do gênero j no local i, 

B(α,β, IIH i) a função beta da alternância de gêneros para o valor determinado de IIH e  

B(aj,bj,IIH i) a função não linear entre a abundância da espécie j com a integridade de 

habitat (ver função beta no Anexo II). A última função beta (B(aj,bj,IIH i)) possui os 

parâmetros aj e bj gênero dependente. O componente 1–e µ  é probabilidade da 

ocorrência do gênero determinado pelo valor de IIH no córrego. O valor da ocorrência é 

a parte complementar da probabilidade de nenhum indivíduo ser encontrado em uma 

distribuição Poisson com parâmetro µ. 

O teste da hipótese de alternância dos gêneros foi feito observando os valores a 

posteriori de α e β da função beta. Observamos os valores desses parâmetros, utilizando 

todos os gêneros, e com os gêneros separados por ordem. Como os dois parâmetros são 

necessários para a relação da alternância e o IIH foi necessário visualizar a distribuição 

bivariada conjunta. Na distribuição bivariada observamos a probabilidade que os dois 

parâmetros tenham o valor de um, pois nessas condições a função beta apresenta-se 
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como uma distribuição uniforme. A relação apresentando-se como uniforme indica 

nenhuma relação entre a alternância e a integridade de habitat. 

Os valores dos parâmetros a e b das funções beta para cada gênero foram retidos 

para observar a relação das abundâncias com o gradiente de integridade de habitat. 

Categorizamos os gêneros em cinco tipos de respostas a variação ambiental: Sem 

relação; Generalista; Sensível a impactos; Ruderal e Oportunista. A categorização foi 

feita através dos parâmetros de a e b (Tabela 1). 

Tabela 1 – Categorias de acordo com os parâmetros alfa e beta da função Beta de distribuição 
de abundância dos indivíduos dos gêneros de insetos aquáticos, Ephemeroptera, Plecoptera e 
Trichoptera, coletados na bacia do Rio das Almas no período de agosto a outubro de 2008. 
Condição Categoria do Gênero Código 
a = b ≈ 1 Não existe relação (uniforme) 1 
1 > a e b Generalista (unimodal negativa) 2 
1 < a > b Sensível a impactos (relação positiva) 3 
1 << a ≈ b Ruderal (unimodal positiva) 4 
1 < a < b Oportunista (relação negativa) 5 

Com o agrupamento estimamos a proporção que cada categoria representa no 

conjunto total de gêneros nas ordens em separado. Usando uma distribuição 

multinomial, já que a categoria que cada gênero pode apresentar é apenas uma, 

elaboramos o seguinte modelo para o cálculo das distribuições a posteriori das 

proporções: 
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onde Ti é o vetor com o número de gêneros em cada uma das cinco categorias na ordem 

i, e Pi o vetor de proporções resultantes. Todas as análises foram feitas com prioris não 

informativas. 

Resultados

A abundância de insetos aquáticos variou de 0 a 279 (93,72 ± 55,48) indivíduos 

por córrego, e a riqueza média de 0 a 25 (14,36 ± 5,40) gêneros por ponto. Amostramos 

um total de 16.464 indivíduos coletados em 78 gêneros, sendo Ephemeroptera 

representado por 43, Trichoptera 31 e Plecoptera 4 gêneros. O IIH apresentou valores 

medianamente variáveis (0,54 e 0,41 de CV). 

A alternância de gêneros para todos os componentes da comunidade de EPT 

tiveram relação com a integridade de habitat dos córregos. Todos os parâmetros α e β

das funções Beta apresentaram baixa probabilidade de serem igual a um conjuntamente 

(Figura 3). 
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Figura 3 – Distribuição a posteriori conjunta para os parâmetros α e β para a função Beta de substituição 
de gêneros. As linhas de contorno correspondem a probabilidade equivalentes a 0.01, 0.5 e 0.95 da 
máxima freqüência observada. (a) Toda a comunidade, (b) Ephemeroptera, (c) Plecoptera, e (d) 
Trichoptera. Linhas tracejadas representam os valores de um conjuntamente para os parâmetros. 

As distribuições a posteriori dos parâmetros da distribuição Beta para a 

alternância de gêneros apresentaram valores abaixo de um, com exceção de Plecoptera 

(Tabela 2). No caso da ordem Plecoptera os valores de α e β apresentaram grande 

dispersão comparado aos outros componentes da comunidade. Entretanto, apesar dessa 

elevada dispersão, a densidade de probabilidade é pequena para valores distantes da 

média (Figura 3c), dando suporte a análises com esses valores. Os parâmetros estimados 

para Toda a comunidade e a ordem Ephemeroptera foram parecidos (Tabela 2). O 

número de gêneros de Ephemeroptera é maior comparado as outras duas ordens, 

indicando a importância desse componente na estrutura dessa comunidade. 
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Tabela 2 – Quartis dos parâmetros α e β para a função beta de alternância de gêneros para 
diferentes unidades da comunidade de Ephemeroptera, Plecoptera e Trichoptera na bacia do 
Rio das Almas 
Parcela da comunidade Parâmetro 2,5% Média 97,5% 
Total α 0,13 0,14 0,16 

β 0,21 0,30 0,39 
Ephemeroptera α 0,15 0,17 0,19 

β 0,34 0,44 0,54 
Plecoptera α 1,08 2,53 4,69 

β 0,35 0,78 1,90 
Trichoptera α 0,06 0,09 0,21 

β 0,07 0,22 0,42 

A relação da função Beta para a alternância de gêneros relacionada ao IIH 

apresentou dois padrões distintos. Nos componentes Ephemeroptera, Trichoptera e toda 

a comunidade a alternância apresentou dois picos distintos, um em cada extremo dos 

valores de IIH (Figura 4a, b, d). O segundo padrão observado foi para a ordem 

Plecoptera, com maior valor de alternância para locais mais preservados (Figura 4c). O 

comportamento da ordem Plecoptera foi idêntico ao esperado pela hipótese do trabalho, 

o que não ocorreu para os outros componentes da comunidade testados. 
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Figura 4 – Relação entre o índice de integridade de habitat com os números de gêneros, observados, potenciais e a 
diferença (alternância de diversidade entre os locais) para insetos aquáticos bentônicos, coletados em agosto a outubro 
de 2008, na bacia do Rio das Almas. (a) toda a comunidade, (b) Ephemeroptera, (c) Plecoptera, (d) Trichoptera. 

A maioria dos gêneros apresentou um maior tamanho populacional em locais 

mais preservados (maiores valores de IIH, Tabela 3). A categoria de gêneros sensíveis a 

impactos foi a que apresentou a maior proporção em todas as ordens (Figura 5). Não foi 

observado nenhum gênero sem relação com o IIH, demonstrando que o índice consegue 

descrever satisfatoriamente o ambiente. As outras categorias obtiveram valores 

semelhantes para as ordens Ephemeroptera e Trichoptera (Tabela 3 e Figura 5). Na 

ordem Plecoptera todos os gêneros apresentaram relação positiva com o IIH. 
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Tabela 3 – Parâmetros a e b para a função Beta da relação da abundância de gêneros de insetos aquáticos 
bentônicos coletados com o Índice de Integridade de Habitat, na bacia do Rio das Almas no período de 
agosto a outubro de 2008 

Ephemeroptera Trichoptera Plecoptera 
Gênero Alfa Beta Cat.* Gênero Alfa Beta Cat. Gênero Alfa Beta Cat.
Acerpenna 1,81 0,82 3 Alisotrichia 2,43 0,17 3 Anacroneuria 3,29 1,62 3 
Adebrotus 0,53 0,51 2 Anchitrichia 4,79 0,57 3 Enderleina 1,48 0,13 3 
Americabaetis 2,09 2,47 4 Arctopsyche 2,20 0,13 3 Kempnya 2,59 0,54 3 
Apobaetis 1,07 0,41 3 Austrotinotes 0,41 0,37 2 Macrogynoplax 1,64 0,18 3 
Aturbina 1,42 0,16 3 Barypenthus 4,56 2,18 3     
Baetodes 3,63 2,14 3 Cernotina 0,29 0,39 2     
Brasilocaenis 0,25 0,48 2 Chimarra 3,17 1,54 3     
Camelobaetidius 1,17 0,26 3 Culoptila 1,00 0,07 2    
Cercobrachys 0,25 0,54 2 Cyrnellus 0,10 0,69 2     
Callibaetis 1,20 1,20 4 Dicaminus 0,21 2,82 5     
Cloeodes 1,82 2,19 5 Grumichella 1,89 0,70 3     
Cryptonympha 0,37 1,21 3 Helicopsyche 4,73 3,00 4     
Demoulinellus 0,18 0,91 2 Hydroptilidae 0,19 1,42 5     
Ecuaphlebiia 1,23 0,16 4 Itaura 4,53 0,14 3     
Farrodes 2,65 1,79 3 Leptonema 2,50 1,64 3     
Gen.Ind.4 2,33 0,34 3 Marilia 3,45 0,14 3     
Gen.Ind.5 1,37 0,19 3 Macronema 2,91 2,26 4     
Guajirolus 3,06 0,09 3 Macrostemum 1,58 0,85 3     
Hermanella 0,75 2,46 5 Matrioptila 2,21 0,15 3     
Hydrosmilidon 3,03 0,15 3 Nectopsyche 3,04 1,76 3     
Leentvaaria 0,27 1,46 5 Neotrichia 0,53 0,77 2     
Leptohyphes 2,28 1,97 3 Phylloicus 3,43 2,17 4     
Leptohyphodes 0,26 0,80 2 Ochrotrichia 0,55 1,58 5     
Macunahyphes 0,31 4,45 5 Oecetis 0,84 0,23 2     
Miroculis 1,13 0,26 3 Oxyethiria 0,95 3,51 5     
Needhamela 0,38 1,50 5 Polyplectropus 0,68 0,13 2     
Paracloedes 0,99 2,59 5 Protoptila 0,21 0,39 2     
Paramaka 1,49 0,12 3 Smicridea 2,64 2,06 4     
Penaphlebia 0,07 2,59 5 Triaenodes 2,01 0,17 3     
Rivudiva 0,77 2,24 5 Triplectides 0,87 0,26 2     
Simothraulopsis 3,29 0,25 3 Zumatrichia 0,38 2,52 5     
Terpides 1,72 1,36 4         
Thraulodes 2,48 2,06 4         
Tikuna 0,76 2,63 5         
Traverella 2,23 0,14 3         
Traveryphes 1,90 1,87 4         
Tricorythodes 2,10 2,29 4         
Tricorytopsis 2,63 0,21 3         
Ulmeritoides 4,20 3,02 4         
Ulmeritus 1,59 0,19 3         
Waltzoyphius 2,81 2,36 4         
Wormaldia 0,65 1,99 5         
Zelusia 1,50 0,14 3         

*Cat. = categoria 

A ordem Trichoptera apresentou uma proporção significativa de generalistas, 

enquanto Ephemeroptera possuiu muitos gêneros oportunistas (Figura 5). O número 

elevado de gêneros em outros grupos diferentes da categoria de sensíveis a impactos 

que gerou o padrão observado para essas duas ordens (Figura 4b, d). 
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Figura 5 – Freqüências relativas e intervalo de credibilidade (95%) dos gêneros nas cinco categorias 
propostas no trabalho dividida nas ordens Ephemeroptera, Plecoptera e Trichoptera coletados na bacia do 
Rio das Almas no período de agosto a outubro de 2008. 

Discussão

O tema alternância de espécies entre localidades distintas, tanto por fatores 

ambientais como históricos vêm sendo debatido exaustivamente pela ecologia (Veech 

2002, Jurasinski et al. 2009). Apesar de ter se tornado um lugar comum na ecologia, o 

grande desafio não é mais o uso e a comparação entre métodos distintos para examinar 

os padrões observados, mas sim o desenvolvimento de mecanismos robustos capazes de 

identificar os processos fundamentais (Anderson et al. 2010). A compreensão do 

fenômeno só se dará por completo quando mecanismos de análises de abundâncias 

conjuntas dos grupos taxonômicos explorados possam servir de instrumentos para 

explicitar os mecanismos que estruturam a mudança de diversidade (Tuomisto 2010a, 

b). 

A alternância de gêneros teve um comportamento complexo com relação ao IIH, 

sendo necessário compreender o contexto da área de trabalho. Grande parte da área de 

trabalho apresenta-se modificada por práticas agrícola, onde a maioria dos córregos se 
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encontra em uma matriz impactada. A atividade agrícola tem como principal fonte de 

impacto a retirada de mata ciliar e assoreamento, e não a emissão de poluentes. A 

relação de Arrenius (Preston 1948) prediz uma redução na quantidade de tipos 

funcionais e morfológicos quando reduzimos a área. Assim, esperaríamos uma maior 

quantidade de gêneros em locais degradados em detrimento de locais preservados, 

somente pelo efeito de área. Como o modelo proposto calcula a ocorrência potencial dos 

gêneros essa maior riqueza regional elevaria a riqueza potencial. Entretanto esse 

incremento seria resultado de uma maior quantidade de córregos impactados, e não por 

uma maior quantidade de gênero aclimatados as condições adversas. 

O número de gêneros potenciais no estudo apresentou dois momentos de maior 

valor, em locais impactados, devido ao efeito da área, e em locais bem preservados, pois 

as condições ambientais são menos adversas permitindo a sobrevivência de um maior 

número de espécies. Entretanto, a riqueza observada possui uma relação de sino com a 

IIH, com maiores valores em localidade medianamente impactadas. O resultado é 

semelhante encontrados em córregos na Nova Zelândia, onde os impactos são 

ocasionados por cheias e aumento de vazão (Townsend et al. 1997a, Townsend et al. 

1997b), e instabilidade do habitat (Death and Winterbourn 1995). Nos estudos 

transcorridos na Nova Zelândia os distúrbios foram discretos temporalmente, diferente 

desse trabalho, onde a adversidade nos córregos são constantes. 

Apesar do resultado demarcado de maior riqueza em locais com níveis 

intermediários, existem críticas ao modelo do distúrbio intermediário (Tokeshi 1999, 

Giaconinni 2007). A redução nas forças interativas entre as espécies devido aos 

distúrbios não necessariamente levaria a redução nas taxas de exclusão competitiva 

(Chesson and Huntly 1997), o que refutaria o principal argumento da hipótese do 

distúrbio intermediário. Entretanto, os modelos testados para essas conclusões são 
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puramente teóricos e espacialmente implícitos. Assim o efeito da disposição espacial 

das comunidades, bem como a dispersão não tem efeitos na estrutura das comunidades. 

O efeito de massa é algo corriqueiro em sistemas ecológicos (Kunin 1998, Robson and 

Chester 1999), onde locais com maior riqueza taxonômica e/ou abundância por efeito de 

migração forneceriam indivíduos a lugares mais pobres em diversidade. Assim 

localidades com níveis intermediários de adversidade podem apresentar uma maior 

riqueza por estarem recebendo propágulos provenientes, tanto de locais impactados 

como de locais preservados. 

A observação direta das relações dos gêneros com o gradiente ambiental permite 

compreender como se dá o processo de alternância em locais distintos e explicar o seu 

comportamento complexo. Os coeficientes da função Beta para cada gênero, indica uma 

quantidade grande de gêneros sensíveis à impactos no habitat dos córregos. Entretanto, 

cerca de 20% de todos os gêneros possui uma relação inversa com o habitat, além de 

outros 17% apresentarem picos de abundância em locais com níveis intermediários de 

impacto. Tal configuração de proporções de grupos de respostas influência na 

alternância de gêneros entre localidades com grau de impacto distintos, indicando a 

existência de uma fauna especifica para cada modificação ambiental. 

Os gêneros que apresentaram tolerância ao aumento da adversidade são aquelas 

das ordens Ephemeroptera e Trichoptera, não possuindo nenhum representante em 

Plecoptera. A ordem Plecoptera também apresenta uma menor quantidade de tipos 

morfológicos e taxonômicos entre os insetos aquáticos na região neotropical (Vinson 

and Hawkins 2003, Tomanova et al. 2006). Os representantes de Plecoptera possuem 

exigência grande por águas correntes frias e bem oxigenadas, limitando o espectro de 

ocorrência das espécies (Ward 1992). O grau de tolerância restrito somado a uma baixa 
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diversidade taxonômica e funcional leva aos gêneros de Plecoptera a terem uma relação 

forte com a integridade de habitat. 

O modelo testado nesse trabalho apresenta características interessantes e 

essenciais a estudos sobre alternância de diversidade entre locais. A principal vantagem 

é a relação direta das limitações ecológicas ou fisiológicas dos grupos taxonômicos com 

as taxas de substituições em um gradiente ambiental. As taxas encontradas pelo modelo 

são respostas diretas das flutuações dos tamanhos populacionais dos gêneros dos 

córregos, sendo assim, geradas pelos processos determinantes da alternância de 

diversidade, e não apenas uma imagem transcrita do padrão observado. As curvas 

relativas a quantidade de gêneros, observado, potencial e diferencial, são geradas 

explicitamente por processos ecológicos, respondem de maneira direta as perguntas 

elaboradas no trabalho. 

A desvantagem que o modelo apresentou é relativa ao tempo de demandando 

para as interações do MCMC. A necessidade de um tempo relativamente grande para a 

estimação de parâmetros através desse método já é divulgado (Sturtz et al. 2005), 

principalmente quando o número de parâmetros é elevado. Apesar dessa limitação, o 

custo-benefício é pequeno, já que a quantidade de informações extraídas sobre os 

padrões de alternância de gêneros, e também sobre a história natural dos grupos 

trabalhados é grande. 

Um resultado importante e preocupante do trabalho está relacionado a 

conservação da diversidade de insetos aquáticos no Cerrado. A quantidade de córregos 

em bom estado de conservação vem se tornado cada vez menor em escala global 

(Caissie 2006), e o Cerrado não se mostra como exceção. Entretanto, a quantidade de 

gêneros que um córrego individual bem conservado pode apresentar tanto 

potencialmente como observado é maior que aqueles impactados. Assim se torna 
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urgente a delimitação de práticas que visem manter a integridade de habitats nos 

córregos do Cerrado. Essa medida, além de melhorar os córregos já alvos de 

adversidades por atividades antrópicas, possibilita a manutenção da diversidade, tanto 

local como regional de insetos aquáticos. 
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Capítulo 4: Utilização de índices de integridade de habitat junto a 

índices saprobióticos para o monitoramento ecológico de córregos: 

Estudo de caso da bacia do Rio das Almas 

“Biomonitoring is now recognized as one of the 
most valuable tools available in the arsenal of 
environmentalists... Thus biomonitoring has the 
secondary benefit of inspiring and stimulating 
individuals, especially the young, toward science 
and the study of nature. Few disciplines exist in 
which the study of nature can offer so much direct 
benefit toward the preservation of the very habitat 
being studied.” 

Mandaville 2002 

Introdução

O aumento da ocupação humana na região do Cerrado brasileiro é assunto em 

pauta, visto que esse bioma é classificado como “hotspots” para conservação da 

biodiversidade (Myers, 2000). No Cerrado, as principais fontes de impactos em 

sistemas lóticos são a degradação de cobertura vegetal marginal, construção de 

barragens e despejo de esgoto doméstico (Duarte and Theodoro, 2002). Observar o 

impacto causado em ecossistemas aquáticos continentais é importante, pois as 

informações disponíveis até o momento demonstram que o declínio na diversidade 

nesse sistema é mais acentuado do que suas contrapartes terrestres e marinhas 

(Chapman, 1999; Cucherousset et al., 2008; Dudgeon et al., 2006). Nos últimos anos a 

integridade biológica e ecológica dos rios tornou-se um assunto crescente no meio 

cientifico e político, fomentando vários pesquisadores e agências ambientais a 

direcionarem seus esforços para fornecerem informações para um biomonitoramento 

efetivo (Metcalfe, 1989). 

O monitoramento dos ecossistemas usando a biota aquática pode ser uma boa 

estimativa de impactos nestes ambientes principalmente pelo seu baixo custo para a 
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detecção da poluição dos sistemas hídricos (Thorne and Williams, 1997). Diversos 

organismos são utilizados para esse fim, sendo que cada grupo apresenta peculiaridades 

positivas ou negativas (Resh, 2008). Entretanto, vários autores afirmam que macro-

invertebrados bentônicos são os mais indicados por apresentarem respostas mais 

assertivas frente à impactos ambientais (Barbour et al., 1999; Hauer and Lamberti, 

2007). A preferência por esse grupo em grande parte é relacionado a características 

biológicas favoráveis para o biomonitoramento. Entre essas características podemos 

citar ciclo de vida longo, elevada diversidade biológica, metodologias de coleta simples 

e de baixo custo, identificação facilitada, além de ser um elo importante na dinâmica 

ecossistêmica (Rosenberg and Resh, 1993; Callisto, 2002).  

Um dos índices mais utilizados no mundo utilizando macro-invertebrados é o 

BMWP (Biological Monitoring Working Party) criado na Grã-Bretanha em 1976, 

atualmente implementado na Grã-Bretanha, Espanha e Holanda (Metcalfe, 1989; 

Tolkamp, 1985; Tercedor and Ortega, 1988). A primeira adaptação do BMWP no Brasil 

foi feita para Bacia do Rio das Velhas em Minas Gerais (Junqueira et al., 2000), seguido 

para a Bacia do rio Meia Ponte em Goiás (Monteiro et al., 2008). As modificações 

ocorridas nos índices bióticos retratam as necessidades da adaptação as condições 

locais/regionais, uma vez que os processos de alteração ambiental são reflexos do 

histórico de ocupação humana na bacia hidrográfica em estudo (Monteiro et al., 2008). 

Além disso, tais adaptações são necessárias devido aos padrões de distribuição de 

espécies numa comunidade serem dependentes de processos ecológicos, filogenéticos e 

biogeográficos, localizados localmente ou regionalmente (Webb et al. 2002). Portanto, 

para que os índices bióticos sejam adaptados para uma nova localidade, é necessário 

estabelecer as valências das espécies locais (Junqueira & Campos 1998). 
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Apesar da sua popularização e ampla implementação, os índices saprobióticos 

sofrem muitas críticas, principalmente quanto a sua restrita aplicação regional e a 

suposta capacidade de medir somente impactos orgânicos (Baptista et al., 2007; 

Baptista, 2008). A principal crítica aos índices saprobióticos afirma que a alteração da 

estrutura do habitat é um dos maiores estressores dos sistemas aquáticos (Karr et al., 

1999). Assim um habitat descaracterizado, em comparação a um ambiente prístino, 

pode obscurecer efeitos de toxicidade e/ou poluição (Barbour et al., 1999). Tendo em 

vista essa deficiência do BMWP é necessário então observar as relações desse índice 

com outros tipos de impactos antrópicos além de carga orgânica. 

O objetivo do trabalho é verificar se os valores do índice BMWP respondem a 

alterações distintas ao lançamento de esgoto em córregos na região central do Brasil. 

Tais impactos como desflorestamento e uso impróprio de solo próximo a esses córregos 

é comum no estado de Goiás dentro do Cerrado Brasileiro, já que são protegidos 

somente 3,06% dessa área (Diniz et al., 2008a; Diniz et al., 2008b). Caso o índice não 

responder de maneira satisfatória, será necessária a elaboração de um novo método de 

observar e avaliar os impactos ambientais, possibilitando medidas mais simples e 

rápidas, porém eficientes, para biomonitoramento. 

Materiais e Métodos

Área de Estudo: 

O estudo foi realizado em 101 córregos na bacia do Rio das Almas, localizadas 

na região central do estado de Goiás, Brasil (Figura 1). Essa bacia hidrográfica 

apresenta áreas degradadas, com predomínio de intensas atividades agrícolas e de 

pecuária, elevado índice de desmatamento e assoreamento, e áreas com pouca ação 

antrópica (Anjos, 2008). De acordo com a classificação de Köppen, o clima na região de 
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estudo é tropical Aw, e apresenta um período seco com duração de cinco meses (maio a 

setembro), com temperaturas médias anuais variando de 24 a 28°C, com máximas entre 

29 e 33°C e mínimas variando de 18 a 22°C. A precipitação pluviométrica na região 

varia entre 1650 e 1850mm (INMET, 2011). 

Figura 1 – Pontos amostrais para insetos aquáticos na bacia do Rio das Almas no Estado de Goiás, no 
período de agosto a outubro de 2008. 

Amostragem 

A entomofauna bentônica foi coletada no período de agosto a outubro de 2008, 

em quatro micro-habitats distintos: vegetação marginal, pedras, folhiço de fundo e areia. 

Uma peneira de 0,025 mm de abertura foi utilizada por 15 minutos por micro-habitat, 

totalizando uma hora por ponto. Esse método de amostragem foi escolhido por não 

apresentar desvio na composição da comunidade frente a processos de amostragem mais 

exaustivos (Chiasson, 2009). 

O índice BMWP foi calculado para todos os pontos amostrais segundo o 

protocolo adaptado para a bacia do rio Meia Ponte feito por Monteiro et al. (2008). Não 
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fizemos uma nova adaptação do índice BMWP para a bacia do Rio das Almas, pois 

assumimos que a proximidade e estar no mesmo Bioma do rio Meia Ponte possibilita a 

similaridade biológica, geográfica e climática entre as duas bacias. 

Caracterização do uso da terra e integridade de habitat 

Os pontos amostrados foram caracterizados quanto ao uso da terra e à 

integridade de habitat através do protocolo de Nessimian et al. (2008), que propõe 12 

parâmetros capazes de refletir as condições ambientais do córrego e do seu entorno. 

Esse protocolo pode ser adaptado a diferentes biomas e possibilita uma análise rápida e 

eficaz do ambiente. Para o desenvolvimento desse estudo, foi necessário adaptar o 

parâmetro F1 (ver Nessimian et al., 2008) para largura da mata ciliar, pois o bioma 

Cerrado apresenta naturalmente vegetação ripária menor quando comparada à da região 

amazônica (Ab’Sáber, 2003). Seguindo o protocolo proposto, foram obtidos valores 

com variação de 0 a 1, onde 1 indica pouca alteração de habitat e 0 muita alteração. 

Esses valores constituem o Índice de Integridade de Habitat (IIH). 

Análises de dados 

A inferência bayesiana foi utilizada nesse trabalho no testes das hipóteses, já que 

seu uso na ecologia vem crescendo devido à singularidade que essa ciência apresenta na 

estimação de parâmetros (ver Gelman et al., 1995 e Andrade and Kinas, 2008). Os 

intervalos de credibilidade (IC; 95%) para os parâmetros de interesse foram calculados 

usando a re-amostragem por relevância, servindo de um teste direto à hipóteses (Paulino 

et al., 2003). Segundo o teorema de Monte Carlo os valores encontrados para o IC 

correspondam a um intervalo de alta probabilidade que abrange o valor real do 

parâmetro de interesse (Gelman et al., 1995; Andrade and Kinas, 2008). 
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Os valores do índice BMWP são obtidos através de somatório dos escores das 

famílias de macro-invertebrados presentes no local amostrado, apresentando apenas 

valores reais positivos. Por apresentar tal característica, o valor de BMWP foi modelado 

através de uma regressão Poisson (Gelman et al., 1995) com o índice IIH como variável 

preditora. O modelo Poisson é definido pelo conjunto de equações: 

=OY)Z � )*+,�C'
/' � 0*1�C'
/' � ?	 [ ?; \ @@A'
os valores de beta (β0, β1) representam o intercepto e o coeficiente da relação entre o IIH 

com o BMWP. O ajuste do modelo foi observado de duas maneiras, através da 

interpolação entre os valores preditos e estimados pela regressão Poisson, e pela 

estimativa R² da regressão. 

A importância do IIH na variação da saprobidade foi observada através da 

distribuição da diferença entre os valores estimados para o máximo valor de IIH (1) e o 

menor valor para tal índice (0). Essa distribuição permite uma medida direta do quando 

a variação explicada pelo modelo tem importância para o fenômeno em questão 

(DeGroot and Schervich, 2002). 

Elaboração de um novo modelo para observação de impactos antrópicos em 

córregos 

Elaboramos um método para observar e monitorar o tipo de impacto ocorrido no 

córrego usando ambos os índices de integridade e de saprobidade (IIH e BMWP). O 

método consiste em interpolar os valores de IIH e de BMWP em um eixo cartesiano, 

entretanto com os valores dos índices padronizados entre -0,5 e 0,5. Nesse gráfico, duas 

circunferências foram inseridas, uma com um raio de 0,25 e a outra com 0,45 em 

relação à origem. Tais circunferências correspondem aos valores de 50 e 90% da 

distribuição dos dois índices em conjunto. 
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Esse método permite observar o tipo de impacto mais vigente nas localidades, 

bem como a magnitude que o mesmo apresenta. Os pontos amostrais localizados no 

primeiro quadrante do plano cartesiano são áreas bem preservadas, com altos valores de 

IIH e de BMWP; os localizados no segundo quadrante são áreas com altos valores de 

IIH, mas com baixos valores de BMWP. Os pontos localizados no terceiro quadrante 

são áreas muito degradadas, apresentando baixos valores de IIH e BMWP e os pontos 

localizados no quarto quadrante são áreas com baixo valor de IIH, mas, com altos 

valores de BMWP. O 2ª e 4ª quadrantes são áreas que provavelmente apresentam 

apenas um tipo de impacto, orgânico ou desflorestamento. 

Resultados

Relação entre a integridade de habitat e índice saprobiótico 

Coletamos um total de 26.910 indivíduos distribuídos em 149 gêneros. A 

abundância de insetos aquáticos variou de 0 a 507 (203,86 ± 108,98) indivíduos por 

córrego, e a riqueza entre 0 a 53 (31,53 ± 9,18) gêneros. O IIH variou de 0,06 a 0,95 

(média de 0,54 e coeficiente de variação de 0,41), já os valores de BMWP estiveram 

compreendidos entre 18 a 143. Seguindo a classificação de Monteiro e colaboradores 

(2008) 56 pontos (55%) foram considerados com boa qualidade da água, 36 (35%) 

satisfatórios, seis (5%) ruins e três (2%) com qualidade excelente. 

As distribuições a posteriori dos dois parâmetros da regressão Poisson (β0, β1) 

apresentaram apenas valores positivos (Tabela 1, Figura 2), ressaltando a importância 

da integridade de habitat na determinação da saprobidade em um córrego. Entretanto, ao 

compararmos os valores de β0 e β1 vemos que a relação entre o IIH e o BMWP possui 

intensidade baixa. O argumento de relação fraca é sustentando também pelo baixo valor 

encontrado para o coeficiente de determinação (R² = 0,08). 
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Tabela 1 – Valores dos quartis para os coeficientes do modelo usado para estimar o BMWP para 
os córregos da bacia do Rio das Almas no período de agosto a outubro de 2008. 
Parâmetro  2,5% Média 97,5% 
Intercepto (β0) 80,08 82,71 85,33 
IIH (β1) 0,29 0,36 0,43 

Figura 2 – Relação entre o Índice de Integridade Biótica (IIH) e o Índice Saprobiótico (BMWP) para os 
córregos amostrados na bacia do Rio das Almas, GO, no período de agosto a outubro de 2008. Os 
círculos preenchidos representam os valores estimados pelo modelo de regressão Poisson, e as barras os 
Intervalos de Credibilidade de 95%. 

A interpolação entre os valores observados e preditos pelo modelo apresentou 

uma grande dispersão quando comparada a uma relação perfeita (Figura 3). Os pontos 

com maiores e menores valores de BMWP foram os que apresentaram uma maior 

distância entre valores estimados e esperados. A diferença mais acentuada para baixos 

valores de BMWP indica que o modelo de regressão Poisson necessite de outras 

variáveis além da integridade de habitat para se ajustar à saprobidade no córrego. 
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Figura 3 – Ajuste do modelo de regressão Poisson para os valores de BMWP, nos córregos da bacia do 
Rio das Almas no período de agosto a outubro de 2008. A linha simboliza uma relação perfeita entre os 
valores preditos e observados. 

A diferença entre a estimativa do BMWP utilizando os valores máximo e 

mínimo de IIH (µ = 30,21 e σ = 5,37; Figura 4) reforça o argumento de uma relação 

fraca entre a integridade de habitat e a saprobidade do córrego. A diferença dos valores 

estimados é pequena quando comparada ao espectro total que o BMWP apresentou na 

amostragem (125), equivalendo a 24,16% de sua variância. Por representar uma 

porcentagem baixa da variação total do índice BMWP, o modelo não possui uma boa 

predição para a relação. 
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Figura 4 – Distribuição a posteriori da diferença entre os BMWP estimados com os valores máximos 
(µMáximo) e mínimos (µMínimo) de IIH. 

Exploração visual dos impactos ambientais 

A interpolação dos dados de BMWP e IIH colocou a maioria dos pontos 

amostrais nos quadrantes com altos valores de BMWP, demonstrando baixo teor de 

poluição nos corpos aquáticos coletados (Figura 5). Os valores para integridade de 

habitat possuem um espectro maior, indicando que os pontos amostrais variaram de 

localidades preservadas até locais impactadas. Grande parte dos pontos amostrais ficou 

alocada na região de altos valores de BMWP e IIH. Logo em seguida, o quadrante com 

alto valor de BMWP e baixos de IIH apresentaram valor mediano de pontos, seguido do 

quadrante onde os dois índices apresentam valores baixos. O quadrante menos 

representado foi com o conjunto de BMWP baixo e valores de IIH alto. 
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Figura 5 – Metodologia de interpolação dos índices de integridade de habitat e índice saprobiótico 
(BMWP), visualizando tipos de impactos antrópicos e sua magnitude, para os córregos amostrados na 
bacia do Rio das Almas, GO, no período de agosto a outubro de 2008. 

Discussão

O índice biótico BMWP respondeu de maneira fraca aos impactos causados pelo 

desmatamento da floresta ripária. A fraca relação dos dois índices (IIH e BMWP) 

demonstra que as duas metodologias são compatíveis, não apresentando resultados 

redundantes. A importância dos dois índices apresentarem resultados complementares é 

que cada um indica um tipo distinto de impacto ao córrego, os quais exercem diferentes 

pressões fisiológicas as espécies (Gücker et al., 2009). 

A prática de biomonitoramento é baseada no conceito de habitat-templet

(Southwood, 1977), no qual todas as espécies possuem características ecológicas 

distintas, que são refletidas na resposta funcional das abundâncias frente a um gradiente 

ambiental. O conceito original propõe que tais características evoluíram como 
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conseqüência das pressões seletivas exercidas pelo ambiente sobre os organismos. 

Assim a imagem funcional da comunidade pode potencialmente ser utilizada como uma 

ferramenta geral para manejo ecologicamente orientado de rios e outros ecossistemas 

(Towsend and Hildrew, 1994; Statzner et al., 2001). Como as comunidades biológicas 

apresentam uma variedade de espécies, na qual cada uma possui respostas funcionais 

distintas, protocolos que objetivam o monitoramento devem possuir mais de um 

parâmetro. 

Um conceito importante que justifica o esforço de realizar procedimentos de 

biomonitoramento de ecossistemas aquáticos é o estado ecológico da qualidade de água, 

que se tornou diretriz orientadora na compreensão ecológica da “saúde ambiental” 

(Karr, 1999). Tal conceito relaciona-se diretamente a um desvio “das condições de 

referência” do ecossistema alvo, sendo um ponto operacional de interesse critico (Karr 

and Chu, 2000; Bailey et al., 1998) para aplicação do monitoramento biológico com 

qualquer organismo indicador. A condição de referência nos remete a um tipo de status

prístino que é um conceito de difícil entendimento e registro, pois, localidade ditas 

“prístinas” geralmente não são encontradas na maioria das regiões (Stoddard et al., 

2006). 

A complementaridade dos dois índices serviria então como uma correção ao 

índice biótico BMWP. Uma das críticas relacionadas a esse índice seria a sua 

capacidade de identificar somente impactos relacionados ao lançamento de esgoto nos 

córregos, tornando o índice deficiente para trabalhos de biomonitoramento (Baptista, 

2008). Assim, monitoramento baseados em uma única métrica apresentariam o 

problema da não observação de todos os possíveis efeitos de alterações antrópicas no 

sistema. 
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A união dos impactos orgânicos e de desmatamento torna os trabalhos de 

biomonitoramento mais efetivos e práticos, não necessitando de muitos recursos, grande 

número de amostras e o teste de várias métricas. A caracterização mais abrangente e 

eficaz, utilizando tanto métricas da comunidade (no caso BMWP) e de integridade física 

(IIH), permite uma visão mais completa do estado ecológico de um determinado 

ecossistema aquático, possibilitando atingir a meta dos programas de monitoramento 

ambiental (Karr, 1999). 

A relação encontrada entre o IIH e o BMWP deve ser observada com cuidado, 

mesmo apresentando pequenos valores de ajuste e intensidade. A possível relação não 

seria um processo de causa e efeito e sim seria fruto de uma relação indireta entre os 

índices, na qual a integridade determinaria a riqueza de gêneros em um córrego e o 

número de gêneros afetaria os valores do BMWP. Por apresentarem relacionamento 

indireto a utilização conjunta dos dois índices torna-se mais eficiente, pois capta 

variações que são intrínsecas a cada índice. 

O método proposto de interpolação entre os dois índices demonstra-se uma 

alternativa viável e prática para monitoramento de córregos. A eficiência desse método 

é sua rápida implementação, resultados simples e a possibilidade de acompanhar 

possíveis respostas do estado ecológico frente a ações de restauração de córregos. Essas 

características são essenciais a programas de monitoramento, por permitir não somente 

demarcar o estado atual de um sistema, mas também orientar quais medidas deve ser 

postas em prática e medir o sucesso das ações (Hering et al., 2006). 

Na bacia do Rio das Almas observamos que a alteração do habitat nos córregos é 

a maior fonte de impactos a esses sistemas. Dessa forma, as ações para melhoria da 

qualidade do estado ecológico nessa bacia é a restauração da mata ciliar e do leito dos 

córregos. Entretanto, ao analisarmos a interpolação, observamos que existem pontos 
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com elevados valores de BMWP, mas baixos de IIH. Caso esses pontos fossem 

analisados somente pelo BMWP, com o intuito de indicar possíveis áreas para 

conservação, estaríamos mascarando a realidade do local e tomaríamos como referência 

uma área degradada por desmatamento. 

É necessário frisar que os córregos amostrados se encontram em zona rural, local 

que grande parte da mudança causada por influência humana é por desmatamento e 

alterações na morfologia do canal (Duarte and Theodoro, 2002). A amostragem 

conseguiu captar um gradiente de locais conservados a impactados, atendendo um pré-

requisito importante para estudos de monitoramento biológico (Hering et al., 2006). 

Estudos prévios observaram que a riqueza de gêneros das ordens Ephemeroptera, 

Plecoptera e Trichoptera (EPT) possui relação com a integridade do habitat e não a 

características físico-químicas em córregos do cerrado (Capítulo 1). Essa relação pode 

ter sérias influências no BMWP, pois esse índice constitui-se do somatório de 

pontuações das famílias que ocorrem no local. 

A busca por métodos mais eficientes para quantificar o estado ecológico de rios 

deve ser um objetivo comum para biólogos, tanto nas áreas de ciência básica como em 

suas aplicações. A comunicação entre biólogos, tomadores de decisão e gestores deve 

ser facilitada, principalmente pela adoção de métodos simples e que possam ser 

permeados entre esses meios distintos. A utilização dos dois índices feito nesse 

trabalho, BMWP e IIH, permitiu a visualização simplificada do estado que os córregos 

da bacia do Rio das Almas apresentam. A restauração desses sistemas deve ser norteada 

por indicadores chaves e de simples utilização, como a interpolação dos dois índices. A 

falha em conseguir detectar e propagar o estado ecológico de um rio é em última 

instância falhar com a saúde da própria sociedade. 
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Conclusões 

“... Portanto, nada é uma explicação em si 

mesma, e é a pessoa que aceita uma resposta 

explicativa quem específica a resposta como 

explicação.” 

Maturana, Cognição, ciência e vida cotidiana 

Os resultados encontrados no trabalho demonstram a falta de relação da fauna de 

EPT com o tamanho do canal. Não ocorre modificação no número de gêneros com a 

mudança de ordem de rio, resultado contrário do esperado pelo conceito de 

continuidade de rios. Entretanto as mudanças nas comunidades ocorrem de maneira 

similar aos representantes da família Ephemeroptera e Trichoptera, indicando uma 

similaridade nas respostas funcionais para os componentes desses grupos. 

Foi observado também que existe uma relação entre o número de gêneros de 

EPT e o grau de impacto antrópico no entorno de córregos de pequeno porte no 

Cerrado. Além da redução do número de gêneros o impacto ambiental transforma as 

comunidades mais impactadas em subconjuntos das comunidades em locais mais 

preservados. Esse padrão de aninhamento é visível somente quando os gêneros raros são 

utilizados nas análises. Tal resultado indica que somente parte dos gêneros que 

compõem a comunidade, nesse caso os raros, tem relação direta de ocorrência local e o 

grau de integridade de habitat. 

A alternância de gêneros entre os córregos apresentou um comportamento 

diferente do esperado pela hipótese de trabalho. Córregos bem preservados e seu 

contraponto, impactados, apresentaram uma maior alternância nos gêneros que 

compõem as comunidades, menos para ordem Plecoptera, onde seus gêneros foram 
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exclusivamente relacionados a localidades preservadas. Apesar dessa igualdade na 

alternância de espécies é necessário frisar a perda das espécies raras em locais 

impactados, sobrando apenas gêneros comuns nessas localidades. Os locais impactados 

então apresentam uma alta alternância de gêneros diferente da alternância nos locais 

menos impactados, uma vez que os gêneros que são substituídos são comuns, 

representados também em locais preservados. Assim apesar de possuírem uma riqueza 

potencial equiparável, a diversidade em localidades menos impactadas é composta de 

gêneros mais raros, e por sua vez mais sensíveis a processos de extinção. 

Em um panorama mais abrangente, o número de córregos preservados vem 

reduzindo a cada dia, principalmente em regiões consideradas hot spots, devido a 

grande pressão antrópica por áreas cultiváveis e recursos naturais. Essa redução grande 

do número de córregos bem preservados diminui áreas propicias para a ocorrência de 

gêneros mais raros e sensíveis de insetos aquáticos das ordens Ephemeroptera, 

Trichoptera e principalmente Plecoptera. O grande problema é que além da perda direta 

da riqueza de gêneros devido ao impacto antrópico, há uma redução adicional, porém 

em escala regional, com a perda das espécies raras, seletivas a locais preservados. De 

maneira que elaboramos um protocolo com finalidade de observar mudanças na 

estrutura do habitat de córregos, usando tanto um índice biótico como um índice 

saprobiótico, fornecendo uma nova ferramenta para o manejo de recursos hídricos. 
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Anexos 

Anexo I: Estrutura matemática e algoritmo para o cálculo das riquezas 

potenciais e observadas 

De acordo com o conceito do nicho multidimensional a distribuição das espécies 

é uma resposta as condições eco-fisiológicas em um espaço n-dimensional, onde cada 

eixo representaria um recurso ou condição. Através desse pensamento as espécies 

presentes em uma comunidade estariam relacionadas a processos determinísticos (May 

& MacArthur 1972, Tuomisto & Ruokolainen 2006), sendo assim uma lei generalista e 

um axioma para teorias dedutivas (Murray Jr. 2001). Para melhor compreender a 

estrutura de uma comunidade de organismos, Hutchinson propõe a seguinte equação:  

(1) ∆=∑
=

i

S

i
it BNB

1

,  

onde Bt é o volume total (volume no nicho multidimensional) da comunidade, S o 

número de espécies que a comunidade apresenta, Ni é abundância da espécie i, Bi o 

volume de cada individuo da espécie i e ∆ a moda da similaridade de nicho entre as 

espécies. Como cada espécie possui um requerimento ambiental distinto, a sua 

ocorrência pode ser descrita através da função: 

(2) ( ) ( )
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sendo o(si) a ocorrência da espécie i, ( )nxxx ,...,, 21  as n variáveis ambientais do local e 

( )nβββ ,...,, 21 as limitações eco-fisiológicas que a espécie i pode suportar. Por 

definição tautológica, a abundância da espécie só pode existir quando a mesma ocorrer 

no local, assim, acoplando (2) em (1), temos: 

(3) ( ) ∆=∑
=

i
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i
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onde iφ  é a função que determina a abundância da espécie i de acordo com as variáveis 

ambientais. 

Assumindo ( )moooO ,...,, 21=  a família que compreende as funções de 

ocorrência de m espécies em um determinado tipo de ambiente, e que as espécies 

possuam requerimentos ambientais distintos em pelo menos uma dimensão ( ji oo ≠ , 

sendo i>j e mji ,...,2,1, = ). Portanto, quando ocorre uma alteração nas variáveis do 

ambiente, as respostas serão diferenciadas pelas espécies, o que leva a uma substituição 

das mesmas através da alteração ambiental. Assim, podemos observar um continuum de 

faunas associadas que se alternam seguindo um gradiente de integridade. A integridade 

ambiental do sistema aquático é aqui definida como as condições físicas dos corpos 

d’água, como vegetação ribeirinha, tipo de sedimento dentre outras características 

hidromorfológicas. 

A distribuição de espécies obedeceria então a dois processos hierárquicos: a) 

localmente, onde o fator determinante seria a interação do organismo com o meio, e b) 

entre locais, ou regional, onde os processos demográficos agiriam de forma decisiva. Os 

processos dispersivos possibilitariam às espécies chegarem ao local, enquanto que os 

processos de seleção de habitat ou de interações bióticas serviriam como filtros para 

quais espécies iriam se estabelecer no local (Heino et al. 2003, Godoy 2007). No 

modelo proposto em (1), os processos interativos são representados pela moda da 

similaridade de nicho entre as espécies (∆). 

A adversidade ambiental está relacionado ao conjunto ( )nxxx ,...,, 21  da equação 

(2), onde o seu aumento, em conseqüência da redução da integridade, levaria a uma 

redução da quantidade de espécies que possam suportar, devido às suas limitações 

ditadas por ( )nβββ ,...,, 21 . A redução dessa adversidade, entretanto ocasiona aumento 
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na quantidade de indivíduos em cada espécie devido a iφ . Em um modelo onde o valor 

de ∆ é um, demonstrando nenhuma relação entre as interações das espécies com a 

ocupação do ambiente, temos um aumento linear da riqueza de espécies com o aumento 

da integridade ambiental (Figura 1a). 

Figura 1a – Aumento do número de espécies estimadas que podem habitar as 
localidades com o aumento da integridade ambiental (dada em proporção).

Em contrapartida, quando o valor de + é maior que um, em locais com alta 

integridade, a função relacionada ao aumento de indivíduos ( iφ ) atinge o seu valor 

máximo. De forma que mesmo havendo uma grande quantidade de espécies que possam 

colonizar o local, as interações entre os organismos tornam-se um fator preponderante 

na quantidade de espécies. Mantendo valor de Bt constante para fins analíticos, esse 

aumento de indivíduos por espécies só pode ser suportado por uma redução no número 

de espécies por local (figura 2a). 
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Figura 2a – Quantidade estimada de espécies locais quando o parâmetro + está 
inserido no modelo de acordo com o aumento da integridade ambiental (dada em 
proporção).

Ao juntar as curvas de riquezas estimadas com e sem +�vemos um excedente de 

quantidade de espécies que podem habitar locais mais preservados, quando comparado 

ao número que se encontram no local. De tal maneira a substituição de espécies em 

locais mais preservados é maior, aumento a complementaridade das espécies entre 

locais (Sepkoski Jr 1988, Balvanera et al. 2002, Arita & Rodriguez 2002, Arita & 

Rodriguez 2004, Stendera & Johnson 2005). 

Esse raciocínio cria um resultado próximo ao conceito do distúrbio 

intermediário, onde a maior riqueza de espécies se encontra em localidades que 

possuam uma quantidade razoável de distúrbio ambiental (Connell 1978, Huston 1979, 

Fox 1979). A diferença entre esses dois modelos se encontra na escala temporal, uma 

vez que distúrbio é definido como “um evento discreto no tempo que muda a estrutura 

de um ecossistema, comunidade ou população, mudando recursos, disponibilidade de 

substrato ou ambiente físico” (White & Pickett 1985). Adversidade, por sua vez, seria 

“a alta freqüência de redução populacional ou condições que resultam em queda nas 

taxas de crescimento de populações” (Huston 1979), podendo ser considerado como 
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uma série ininterrupta de distúrbios. Assim o espectro de variação para a adversidade 

compreenderia a intensidade dos distúrbios e não a sua freqüência de ocorrência, sendo 

que o aumento nessa assiduidade leva a uma redução na riqueza, abundância de 

comunidades de ambientes lóticos (Death & Winterbourn 1995). 

Dois problemas são encontrados no modelo de distúrbio intermediário, sendo 

primeiro a relação linear positiva entre produtividade primária e a diversidade local, e o 

fato da mobilidade dos organismos reduzir a exclusão competitiva, o segundo, 

dificultando a compreensão e teste dessa hipótese (Death 2002). Esses mesmos 

problemas também ocorreriam no modelo proposto aqui, pois o mesmo é uma 

extrapolação da hipótese do distúrbio intermediário. Como existe uma carência de 

informações sobre biologia dos organismos bentônicos, resolvi optar por continuar o 

raciocínio com esses processos estáticos, podendo assim trabalhar com apenas com a 

variação na integridade. Porém a compreensão dessa interferência pode auxiliar no 

entendimento do padrão observado. 

A diferença entre as áreas das curvas de riquezas estimadas com e sem +

representará então a mudança da alternância de espécies, quando relacionado a uma 

redução na integridade do local. Dessa forma, a diferença teórica é calculada através de: 

(5) ( ) ( )∫∑∫∑
==

∆−=
1

0 1

1

0 1
in

S

i
iiiin

S

i
i

in

dBsodso
d

d
φβ , 

onde 
ind

dβ é a alternância de diversidade em relação a variação da integridade do habitat 

(in), a primeira integral a riqueza potencial e a segunda a riqueza observada localmente. 

Entretanto existe um problema analítico, pois a riqueza de espécies é dada por 

uma distribuição em Poisson de acordo com o impacto antrópico no córrego. Valores 

negativos não podem ser modelados por essa distribuição, assim flutuações muito 
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extremas nas distribuições a priori das riquezas potencial e observada, podem 

apresentar valores improváveis.  

Como forma de resolver os problemas a equação analítica para o teste da 

hipótese se torna: 

(7) ∑ � � 4�5 � )*+,,�&]
 [ =4QD�K|>6 ?
_':; . 

Essa equação mede a alternância de riqueza pontualmente, com o valor da integridade 

de habitat estático (aqui representado por x). Como estamos interessados na mudança da 

composição em um gradiente ambiental, x se torna um parâmetro contínuo (entre 0 e 1, 

pelo valor do IIH), alterando a equação para: 

(8) ∑ � � 4�`a8b�]7cb�6d�� � )*+,, �&]7� [ =4QD�K9c>6 ?�_':; , 

onde ai e bi são os parâmetros da função beta para o gênero i, já que cada taxa responde 

de maneira distinta ao gradiente ambiental, e xj é o valor do IIH no córrego j. 

Computacionalmente, o algoritmo que utilizamos no programa OpenBUGS foi: 

Modelo{ 

for(j in 1:M){ 

a[j]~dunif(0,5) 

b[j]~dunif(0,5) 

for(i in 1:N){ 

mu[i,j]<-pow(x[i],a[j]-1)*pow(1-x[i],b[j]-1)*exp(loggam(a[j]+b[j])-
loggam(a[j])-loggam(b[j])) 

p[i,j]<-1-exp(-mu[i,j]) 

muC[i,j]<-mu[i,j]+delta[i] 

y[i,j]~dpois(muC[i,j]) 

pC[i,j]<-1-exp(-muC[i,j])}} 

for(i in 1:N){ 

delta[i]<-pow(x[i],alfa-1)*pow(1-x[i],beta-
1)*exp(loggam(alfa+beta)-loggam(alfa)-loggam(beta))

somaC[i]<-sum(pC[i,]) 

soma[i]<-sum(p[i,]) 

riqueza[i]~dpois(soma[i])} 
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alfa~dunif(0,5) 

beta~dunif(0,5)} 

com a representação gráfica: 

Figura 3a – Representação gráfica do algoritmo de cálculo para alternância de riqueza 
de taxa em um gradiente amostrado. 
  

for(i IN 1 : N)

for(i IN 1 : N)

for(j IN 1 : M)
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pC[i,j]
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Anexo II: Sobre a função beta 

Em estatística a distribuição beta representa uma distribuição de probabilidade 

contínua com dois parâmetros a e b que apresenta a função densidade probabilística 

para valores de 0<x<1: 

(A2) e�f
 � g�b$d
g�b
g�d
fb�;�� � f
d�;, 
onde Γ é a função gama. Na presente equação, o valor de y representa a probabilidade 

do evento f(y). Entretanto no trabalho aqui realizado, substituímos o valor de 

probabilidade por x, sendo K h i, onde X vetor ordenado de valores do IIH, onde f(x) é 

a abundância dos gêneros de acordo com a variação ambiental. 

Escolhemos a função beta devido a sua plasticidade para modelagem de valores, 

pois a mesma pode assumir uma infinidade de formatos, de acordo com os parâmetros 

utilizados para a e b (figura 1b). 
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Figura 1b – Distribuições assumidas pela função beta quando alteramos os parâmetros 
a e b. y1 a=0,2 e b= 1; y2 a=1 e b=2; y3 a=2 e b=1; y4 a=1 e b=0,2; y5 a=0,2 e b=0,2; 
y6 a=1 e b=1; y7 a=6 e b=6; y8 a=2 e b=6; y9 a=6 e b=2. 
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