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Efeitos de atividades de subsistência de ribeirinhos sobre a heterogeneidade 
ambiental e a diversidade de insetos aquáticos em diferentes níveis espaciais de 
riachos amazônicos 

RESUMO 

Os efeitos deletérios de atividades de larga escala de impacto, como a agricultura, a pecuária 
intensiva, a construção de barragens e a mineração sobre a biodiversidade amazônica têm sido 
constantemente estudados. Por outro lado, os efeitos de atividades de menor escala de impacto são 
negligenciados. Um exemplo são as atividades praticadas por populações tradicionais, como as 
populações ribeirinhas, que vivem há gerações às margens de rios e riachos da bacia amazônica. 
Ainda são poucos os trabalhos que avaliam os efeitos de atividades antrópicas consideradas de menor 
impacto sobre os padrões de diversidade de insetos aquáticos em diferentes escalas espaciais 
utilizando abordagens taxonômicas e funcionais concomitantemente. Assim, avaliamos como 
atividades de subsistência praticadas por ribeirinhos afetam a diversidade alfa e beta taxonômica e 
funcional de insetos aquáticos das ordens Ephemeroptera, Plecoptera e Trichoptera - (EPT), em 
diferentes níveis espaciais (entre unidades amostrais de dentro dos riachos e entre riachos). Testamos 
as hipóteses de que  (H1) os riachos alterados tem menor heterogeneidade ambiental entre si e 
composição das características ambientais distinta dos riachos controle; (H2) os riachos alterados tem 
menor diversidade alfa taxonômica e funcional do que os riachos controle; (H3) a diversidade beta 
taxonômica e funcional entre unidades amostrais e entre riachos alterados é menor do que entre 
unidades amostrais e riachos controle; (H4) a diversidade beta observada entre unidades amostrais e 
entre riachos alterados é gerada primariamente por diferença de riqueza, enquanto que entre unidades 
amostrais e riachos controle predomina a substituição de espécies/grupos funcionais. Concluímos que 
a perturbação causada pelas atividades de subsistência dos ribeirinhos, especialmente a navegação, 
alterou as características dos habitats e, em certos aspectos, as assembleias de EPT dos riachos da 
região de Caxiuanã. Os padrões de diversidade beta não se alteraram, mas houve perda e aumento de 
abundância de alguns gêneros em decorrência das alterações. Assim, a manutenção da diversidade 
beta não é necessariamente um sinal de alta diversidade e integridade ecológica, pois o aumento da 
variação da composição dessas assembleias pode ser resultado da perda de espécies sensíveis e 
aumento de espécies mais generalistas. A abordagem funcional respondeu de maneira semelhante à 
taxonômica em todos os ambientes e níveis espaciais, o que sugere que esse efeito é depende do grupo 
biológico analisado e do tipo e intensidade de alteração no ambiente. As atividades praticadas pelos 
ribeirinhos alteraram a comunidade local de insetos aquáticos de maneira menos impactante em 
comparação a outras atividades comumente praticadas na Amazônia, como a extração de madeira, 
agricultura, plantação de palma, pastagem e mineração. Para diminuir uma possível perda de espécies 
nos riachos da região, faz-se necessário manter as condições naturais dos habitats, como uma alta 
densidade de cobertura vegetal nas margens, uma grande quantidade de bancos de folhas no leito e 
uma alta frequência de fluxos lentos. 
 
Palavras-chave: Populações tradicionais, Substituição de espécies, Diferença de riqueza, 
Diversidade beta, Escalas espaciais, Riqueza Taxonômica, Riqueza Funcional. 
 
  



 

Effects of the riverside populations subsistence activities on environmental 
heterogeneity and diversity of aquatic insects at different spatial levels of 
Amazonian streams 

ABSTRACT 

The deleterious effects of large-scale impact activities such as agriculture, intensive ranching, dam 
construction and mining on Amazonian biodiversity have been constantly studied. On the other hand, 
the effects of smaller-scale impact activities are neglected. An example is the activities practiced by 
traditional populations, such as riverside populations, who have lived for generations on the banks of 
rivers and streams in the Amazon basin. There are still few studies that evaluate the effects of 
anthropic activities considered to have less impact on the diversity patterns of aquatic insects at 
different spatial scales using taxonomic and functional approaches concurrently. Thus, we evaluated 
how subsistence activities practiced by riverside populations affect the taxonomic and functional 
alpha and beta diversity of aquatic insects of the orders Ephemeroptera, Plecoptera and Trichoptera - 
(EPT), at different spatial levels (between sampling units within streams and between streams). We 
tested the hypotheses that (H1) the altered streams have less environmental heterogeneity among 
themselves and the composition of environmental characteristics different from the control streams; 
(H2) altered streams have lower alpha taxonomic and functional diversity than control streams; (H3) 
the taxonomic and functional beta diversity between sampling units and between altered streams is 
lower than between sampling units and control streams; (H4) the beta diversity observed between 
sampling units and between altered streams is generated primarily by richness difference, while 
between sampling units and control streams, the replacement of species/functional groups 
predominates. We conclude that the disturbance caused by the riverside populations subsistence 
activities, specially navigation, altered the characteristics of the habitats and, in certain aspects, the 
EPT assemblages of the streams of the Caxiuanã region. Beta diversity patterns did not change, but 
there was a loss and increase in abundance of some genera as a result of the changes. Thus, the 
maintenance of beta diversity is not necessarily a sign of high diversity and ecological integrity, as 
the increased variation in the composition of these assemblages may be a result of the loss of sensitive 
species and the increase of more generalist species. The functional approach responded similarly to 
the taxonomic one in all environments and spatial levels, which suggests that this effect is dependent 
on the biological group analyzed and on the type and intensity of change in the environment. The 
activities practiced by the riverside populations altered the local community of aquatic insects in a 
less impactful way compared to other activities commonly practiced in the Amazon, such as logging, 
agriculture, palm plantation, grazing and mining. To reduce a possible loss of species in the streams 
in the region, it is necessary to maintain the natural conditions of the habitats, such as a high density 
of vegetation cover on the banks, a large number of leaf banks in the riverbed and a high frequency 
of slow flows. 

Keywords: Traditional populations, Species replacement, Richness difference, Beta diversity, Spatial 
scales, Taxonomic richness, Functional Richness. 
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1. INTRODUÇÃO 

A perda de biodiversidade na Amazônia devido atividades de larga escala de impacto, 

como o desmatamento, agricultura, pecuária intensiva, construção de barragens e mineração, 

tende a continuar em ritmo acelerado se não for controlada (Arima et al., 2014; Castello & 

Macedo, 2016; Lees et al., 2016; Brando et al., 2020). Previsões futuras indicam que essas 

atividades podem resultar em mudanças severas no bioma, com a substituição da floresta por 

vegetação degradada semelhante à savana (Esquivel-Muelbert et al., 2018). Por outro lado, os 

efeitos de atividades de menor escala de impacto sobre a biodiversidade amazônica vem sendo 

negligenciados. Um exemplo são as atividades praticadas por populações tradicionais da 

Amazônia, como as populações ribeirinhas, que vivem há gerações às margens de rios e riachos 

da bacia amazônica (Kvist & Nebel, 2001; Gray et al., 2008; Fraxe et al., 2011). 

As populações ribeirinhas estão distribuídas por toda a extensão da Amazônia (van Vliet 

et al., 2012), desenvolvendo atividades caracterizadas por uma variedade de usos da terra, como 

a pecuária extensiva, extrativismo, pesca, navegação e agricultura de subsistência (Kirby et al., 

2006; Roosevelt, 2013). O modo de vida dos ribeirinhos é indissociável dos cursos d’água em 

que vivem, uma vez que essas populações usam a água para seu abastecimento, deslocamento, 

recreação e irrigação de suas plantações (Fraxe et al., 2011; Faria et al., 2017; Montag et al., 

2019). Ações como a remoção da madeira dos canais dos rios para permitir a passagem de 

barcos e corte da vegetação ripária para a construção de suas casas ou para a plantação de açaí, 

surgem como consequências diretas dessas atividades (Faria et al., 2017). Há indícios de que 

essas atividades são menos danosas aos riachos e às comunidades aquáticas do que a 

urbanização em cidades maiores, por exemplo (Couceiro et al., 2007; Castello et al., 2013; 

Jakovac et al., 2015; Villa et al., 2018; Dala-Corte et al., 2019). Contudo, essas alterações 

podem ser maiores, menores ou mesmo iguais ao que se observa em áreas de extração de 

madeira, agricultura e pastagem extensivas. 

As atividades antrópicas podem alterar a estrutura das comunidades aquáticas e 

comprometer os serviços ecossistêmicos (Dudgeon, 2019). Os estudos ecológicos têm buscado 

avaliar os padrões da diversidade em seus aspectos taxonômicos e funcionais, objetivando 

compreender os mecanismos responsáveis pela distribuição espacial de comunidades em 

ambientes antropizados (Dala-Corte et al., 2019). A diversidade taxonômica quantifica o 

número de espécies e indivíduos em uma determinada área (Rosenberg & Resh, 1993; Dudgeon 

et al., 2006), mas não considera a variação nas características ecológicas entre as espécies. Por 
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outro lado, a diversidade funcional busca entender o papel ecológico dos organismos (Petchey 

& Gaston, 2006), considerando as interações ecológicas entre eles (e.g., a possibilidade de 

alguns organismos compensarem a perda de outros) (Petchey et al., 2009), o que influencia na 

forma em que as espécies interagem entre si e com o ambiente (Laliberté & Legendre, 2010; 

Carvalho et al., 2019). O enfoque funcional também permite observar como as assembleias 

biológicas respondem aos distúrbios antrópicos, e compreender como isso pode impactar os 

serviços ecossistêmicos fornecidos por elas (Petchey & Gaston, 2002; Mouillot et al., 2013; 

Pool et al., 2014). Utilizando essas abordagens complementares, é possível observar diferentes 

padrões ecológicos e auxiliar no processo de tomada de decisão por gestores (Cadotte et al., 

2011; Gagic et al., 2015). 

As comunidades ecológicas são afetadas por processos que agem em escala local e 

também por processos que agem em escalas espaciais mais amplas (Ricklefs & Schluter, 1993). 

A variação espacial na estrutura da comunidade local é resultante então da influência conjunta 

de processos locais e de fatores biogeográficos e históricos de grande escala (Ricklefs & 

Jenkins, 2011). Consequentemente, padrões e processos mudam de acordo com a escala 

observada, e as observações feitas em uma escala não podem ser facilmente extrapoladas para 

outras, um fenômeno conhecido como dependência de escala (Wiens, 1989; Cooper et al., 

1998). Uma forma de avaliar a diversidade biológica de ambientes lóticos em diferentes escalas 

espaciais é por meio da decomposição da diversidade proposta por Whittaker (1960). Por essa 

abordagem, a diversidade gama (γ), que representa a diversidade total de uma determinada área 

de estudo (considerando todos os locais amostrados), pode ser desassociada em diversidade alfa 

(α), que corresponde à diversidade de espécies local, e diversidade beta (β), que corresponde à 

variação da composição de espécies entre locais. Essa decomposição permite entender melhor 

a distribuição espacial das assembleias em diferentes escalas espaciais e os efeitos das 

atividades antrópicas sobre a estrutura taxonômica e funcional dessas assembleias (Jost et al., 

2011). Diferentes padrões de diversidade alfa e beta podem ser observados de acordo com a 

escala analisada, em função dos processos ecológicos que atuam em cada escala (Wiens, 1989; 

Levin, 1992). Por esse motivo, essa abordagem tem sido frequentemente empregada no intuito 

de investigar a distribuição espacial de comunidades aquáticas em ambientes lóticos naturais e 

antropizados (Ligeiro et al., 2010; Hepp & Melo, 2013; Molozzi et al., 2013; Martello et al., 

2014; Ferreira et al., 2017). 
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As diferenças de composição taxonômica e funcional entre locais (diversidade beta) 

podem ser geradas por dois mecanismos: substituição de espécies/grupos funcionais sem alterar 

a riqueza (species replacement - βrepl) e diferenças na riqueza devido ao ganho ou perda de 

espécies/grupos funcionais (richness difference - βrich) (Podani & Schmera, 2011; Carvalho et 

al., 2012; Legendre, 2014). Os processos responsáveis pela substituição de espécies/grupos 

funcionais são normalmente associados a filtros ambientais, competição e eventos históricos 

(Melo et al., 2009; Kraft et al., 2011; Qian & Ricklefs, 2012; Wen et al., 2016). Por outro lado, 

as diferenças na riqueza são frequentemente relacionadas a barreiras físicas ou a distúrbios 

antrópicos (Legendre, 2014). Assim, a decomposição da diversidade beta total (βtotal) em seus 

componentes de substituição de espécies/grupos funcionais (βrepl) e diferenças na riqueza 

taxonômica e funcional (βrich) permite melhor entender os processos ecológicos responsáveis 

pela estruturação das assembleias (Gianuca et al., 2017) e os efeitos de perturbações antrópicas 

nesses processos, dessa forma ajudando a direcionar estratégias de manejo e conservação 

(Socolar et al., 2016). 

Fatores como a heterogeneidade ambiental, interações biológicas e processos espaciais 

relacionados à dispersão dos organismos são comumente utilizados para explicar padrões de 

diversidade alfa e beta em ecossistemas aquáticos (Heino et al., 2015a). Em ambientes lóticos, 

as espécies normalmente são “filtradas” por características ambientais e ocorrem apenas em 

locais ambientalmente adequados, mas esse processo sendo influenciado pela capacidade de 

dispersão dos organismos (Heino et al., 2015a; Heino et al., 2015b). Quanto maior a extensão 

espacial (distância entre locais) maior a limitação de dispersão das espécies, ou seja, a 

capacidade de elas alcançarem locais na região ambientalmente propícios para sua persistência. 

O oposto são os efeitos de massa (mass effects), em que taxas muito altas de dispersão entre 

locais próximos fazem com que as espécies sejam encontradas mesmo em locais menos 

propícios ambientalmente (Leibold et al., 2004). Esse processo ocorre com mais frequência em 

pequenas escalas espaciais (Heino, 2011; Heino et al., 2015a; Heino et al., 2015b). A 

importância desses processos depende do aspecto da biodiversidade (taxonômico ou funcional) 

investigado (Tolonen et al., 2018). A estruturação taxonômica geralmente depende da limitação 

da dispersão e da seleção de espécies, enquanto a estruturação funcional depende mais 

fortemente das interações bióticas e das características dos habitats em questão (i.e., processos 

idiossincráticos) (Spasojevic et al., 2014; Cilleros et al., 2016; Gianuca et al., 2017; Rodrigues-

Filho et al., 2018; Rodrigues-Filho et al., 2020). 

É sugerido que alterações antrópicas na estrutura de habitats de riachos podem ocasionar 

na perda de heterogeneidade ambiental, o que resulta na perda de diversidade de nichos 



 12 

(Peipoch et al., 2015). Uma maneira de medir esse efeito sobre as assembleias biológicas em 

diferentes escalas espaciais é testar se existe homogeneização taxonômica e funcional entre as 

unidades amostrais (Olden, 2006; Olden & Rooney, 2006; Mondy & Usseglio-Polatera, 2014; 

Olden et al., 2016; Castro et al., 2018). Por exemplo, uma menor diversidade beta entre 

unidades amostrais de riachos alterados pode indicar homogeneização nas condições 

ambientais de dentro dos riachos, enquanto uma menor diversidade beta entre riachos alterados 

pode indicar uma homogeneização ambiental entre eles na região como um todo. 

Estudos recentes que utilizaram insetos aquáticos (e.g., ordens Ephemeroptera, 

Plecoptera e Trichoptera - EPT) como bioindicadores mostraram que as atividades de 

populações ribeirinhas alteram a estrutura das assembleias em ambientes lóticos amazônicos 

(Faria et al., 2017; Montag et al., 2019). No entanto, ainda não se sabe como aprimorar essas 

atividades e minimizar seus impactos, além de não existirem informações suficientes para 

entender se os impactos dessas atividades são comparáveis aos de outras atividades praticadas 

na Amazônia, como a plantação de palma, pastagem e mineração. 

Conservar a integridade ecológica de riachos é essencial para a sustentabilidade do 

modo de vida tradicional ribeirinho. Assim, nosso objetivo foi avaliar como atividades de 

subsistência praticadas por ribeirinhos afetam a diversidade alfa e beta taxonômica e funcional 

de insetos aquáticos (EPT) em diferentes níveis espaciais (entre unidades amostrais de dentro 

dos riachos e entre riachos). Nossas hipóteses são: (H1) os riachos alterados tem menor 

heterogeneidade ambiental entre si e composição das características ambientais distinta dos 

riachos controle; (H2) os riachos alterados tem menor diversidade alfa taxonômica e funcional 

do que os riachos controle; (H3) a diversidade beta taxonômica e funcional entre unidades 

amostrais e entre riachos alterados é menor do que entre unidades amostrais e riachos controle; 

(H4) a diversidade beta observada entre unidades amostrais e entre riachos alterados é gerada 

por diferença de riqueza, pois, em pequenas escalas, a extinção de espécies/grupos funcionais 

têm maior importância no processo de homogeneização. Por outro lado, entre unidades 

amostrais e riachos controle predomina a substituição de espécies/grupos funcionais, como 

resposta a uma maior heterogeneidade ambiental. 

2. MATERIAIS E MÉTODOS 

2.1. Área de estudo 

As coletas foram feitas em 25 riachos de primeira a terceira ordem (sensu Strahler, 1957) 

em dois anos consecutivos (outubro - novembro de 2012 e outubro de 2013), durante o período 
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de estiagem na região, para permitir a comparabilidade dos dados entre os dois anos. Foram 

amostrados 15 riachos controle, em condições ambientais íntegras (sem proximidade com 

moradias de populações ribeirinhas e com alta cobertura vegetal nas margens do canal), 

localizados dentro da Floresta Nacional (FLONA) de Caxiuanã, estado do Pará (Brasil), e 10 

riachos na mesma região localizados próximos às moradias de populações ribeirinhas, em áreas 

rurais dos municípios de Portel e Melgaço (Pará) (Figura 1; Apêndice 01). Os riachos estão 

distribuídos na bacia do Rio Anapu e possuem características lacustres derivadas dos vales 

submersos do rio durante o Holoceno (Behling & Costa, 2000). Por isso, eles apresentam baixa 

velocidade de correnteza, canais principais associados a extensas planícies de inundação e leitos 

densamente recobertos por bancos de folhas e sedimentos finos (Montag et al., 2009). 

 
Figura 1. Localização dos 10 riachos alterados (estrelas) e 15 riachos controle (círculos) 

amostrados nesse estudo. 
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 2.2. Caracterização ambiental 

A caracterização da estrutura física dos riachos foi feita em um trecho contínuo de 150m 

definido em cada riacho. Cada trecho foi dividido em 10 seções longitudinais por 11 transecções 

equidistantes de 15m, nas quais foram mensuradas variáveis que expressam as características 

dos habitats físicos (Kaufmann et al., 1999; Peck et al., 2006; Callisto et al., 2014). As variáveis 

usadas como preditoras ambientais nesse estudo foram: Pedaços de madeira dentro do canal 

(%), banco de folhas no fundo do canal (%), fluxo lento dentro do canal (%) e média de 

cobertura vegetal total nas margens do canal. Pedaços de madeira dentro do canal (%) 

representa a porcentagem de substrato do riacho, medida a cada seção, que é recoberta por 

pedaços de madeira entre 1.5 e 15m de comprimento e diâmetro de 0.1 a 0.8m. Banco de folhas 

no fundo do canal (%) representa a porcentagem de substrato do riacho, medida a cada seção, 

que é recoberta por material foliar. Fluxo lento dentro do canal (%) representa a porcentagem 

do riacho em que a água flui lentamente (baixa turbulência) nas seções. Média de cobertura 

vegetal total nas margens do canal representa a média de cobertura rasteira (lenhosa e herbácea 

< 0.5m;), somada a média de cobertura intermediária (lenhosa e herbácea entre 0.5 a 5m), 

somada a média de cobertura de dossel lenhosa (> 5m), medidas qualitativamente em cada 

transecção de ambas as margens do riacho. 

2.3. Amostragem biológica 

Para fins de amostragem biológica, as seções longitudinais dentro do trecho de 150m 

foram subdivididas em três segmentos distantes 5m entre si. Os espécimes de EPT foram 

coletados em substratos usando uma rede de 18cm de diâmetro e malha de 250µm nos dois 

primeiros segmentos de cada seção, totalizando 20 unidades amostrais por riacho (Shimano et 

al., 2018). A separação dos espécimes do substrato foi feita em campo e os espécimes foram 

fixados em etanol 85%. A classificação taxonômica dos espécimes foi feita em laboratório 

consultando chaves de identificação especializadas para cada ordem (Domíınguez et al., 2001; 

Hamada & Couceiro, 2003; Olifiers et al., 2004; Pes et al., 2005; Salles & Dominguez, 2012; 

Salles & Lima, 2014). A identificação de macroinvertebrados imaturos em nível de espécie ou 

morfotipos é difícil devido às mudanças ontogenéticas entre instares (estágios de vida/larvais) 

e ao pequeno tamanho dos invertebrados aquáticos, o que inviabiliza a distinção morfológica, 

além de limitações da literatura taxonômica para instares dos imaturos (Feminella, 2000). 

Assim, nós padronizamos a resolução taxonômica em gênero para todos os espécimes. Estudos 

empíricos têm mostrado que os gêneros podem detectar diferenças ecológicas sutis entre locais 
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e discriminar com eficiência ambientes com maior e menor impacto (Lenat & Resh, 2001; 

Arscott et al., 2006; Godoy et al., 2019). 

 2.4. Atributos funcionais 

As adaptações das espécies ao ambiente em que vivem são representadas por atributos 

funcionais, que são características morfológicas, fisiológicas e comportamentais que podem ser 

medidas nos organismos (McGill et al., 2006). Os atributos que refletem os efeitos dos 

organismos nas funções do ecossistema são chamados “atributos de efeito”, enquanto os que 

variam em resposta às mudanças ambientais são “atributos de resposta” (Violle et al., 2007). 

Esses “atributos de resposta” podem ser classificados em “atributos biológicos” e “atributos 

ecológicos”, os quais buscam melhorar a compreensão mecanicista das relações espécie-

ambiente (Usseglio-Polatera et al., 2000). Quando a ênfase do estudo é na seleção de espécies 

pelo ambiente (e.g., avaliação de perturbações antrópicas), a seleção de atributos pode ser 

baseada na “resistência” e “resiliência” das assembleias ao distúrbio (Poff, 1997). Atributos de 

resistência estão relacionados à persistência inalterada das assembleias a um distúrbio, 

enquanto atributos de resiliência estão relacionados ao quão rápido as assembleias retornam ao 

seu estado anterior ao distúrbio (Townsend & Hildrew, 1994). 

A construção da matriz de atributos funcionais foi feita de acordo com a terminologia 

de Usseglio-Polatera et al. (2000), que define os atributos funcionais como “atributos 

biológicos” e “atributos ecológicos”. A partir dessa definição, os atributos funcionais (gêneros 

x atributos) foram obtidos no estudo de Castro et al. (2017), que utilizou “atributos biológicos” 

de resistência e resiliência, e fez um extenso levantamento da literatura de imaturos de EPT da 

América do Sul. Evitamos dados de ecossistemas temperados, uma vez que a forma como o 

ambiente seleciona atributos diferentes é dependente da macrorregião climática (Vieira et al., 

2006). Os atributos funcionais foram agrupados em categorias de atributo (Schmera et al., 2015; 

White et al., 2017), que representaram a resistência e resiliência das assembleias a distúrbios 

(Townsend & Hildrew, 1994). Em virtude da divergência de informações sobre os atributos 

entre os diferentes estudos publicados, os dados utilizados foram previamente submetidos a 

uma codificação difusa (fuzzy coding) (Chevenet et al., 1994) para determinar a afinidade de 

cada atributo funcional com cada categoria. Essa afinidade foi medida por uma pontuação que 

varia de 0 a 3, sendo que quanto maior o valor, maior a afinidade do atributo com a categoria. 
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2.5. Análise de dados 

Para investigar nossa primeira hipótese (H1), as características ambientais entre riachos 

alterados e controle foram comparadas usando a análise de variância multivariada 

permutacional (PERMANOVA, Anderson, 2001). A matriz de dissimilaridade foi calculada 

com base na distância euclidiana com os dados ambientais padronizados (média igual a 0 e 

desvio padrão igual a 1), e a diferença nas características ambientais entre riachos alterados e 

controle foi testada por 10.000 permutações (Anderson, 2001). A heterogeneidade ambiental 

entre os riachos alterados e controle foi comparada utilizando a análise de homogeneidade de 

dispersões multivariadas (PERMDISP, Anderson et al., 2006). Também foi utilizada a distância 

euclidiana com os dados ambientais padronizados para o cálculo da matriz de dissimilaridade, 

e a diferença de heterogeneidade ambiental entre riachos alterados e controle foi testada por 

10.000 permutações. Para remover o viés de tratamentos com número de amostras desigual, foi 

feita a correção √(n/(n-1)) antes da análise de PERMDISP (Stier et al., 2013). Para uma 

visualização gráfica dos padrões, foi feita uma análise de coordenadas principais (PCoA), sendo 

apresentados os dois primeiros eixos, que detém a maior variação da ordenação. 

A diferença na diversidade alfa (taxonômica e funcional) e de abundância de indivíduos 

entre riachos alterados e controle (H2) foi testada por teste-t para amostras independentes (Zar, 

2013). Os dados de abundância foram previamente transformados em log(X+1), para diminuir 

a discrepância e normalizar as distribuições dos valores. A diversidade alfa taxonômica 

correspondeu à riqueza de gêneros das assembleias de cada riacho, e a diversidade alfa 

funcional foi definida como o valor do comprimento total da soma dos braços do dendrograma 

funcional, que liga todas as categorias de atributo das assembleias de cada riacho (Petchey & 

Gaston, 2002; 2006). A construção desse dendrograma funcional foi feita em três passos: (1) 

conversão da matriz de categorias de atributo em matriz de distância, utilizando o coeficiente 

de variáveis mistas (Pavoine et al., 2009), (2) agrupamento da matriz de distância para produzir 

o dendrograma funcional, e (3) cálculo do comprimento total dos braços do dendrograma 

funcional. 

Para avaliar se a diversidade beta taxonômica e funcional entre unidades amostrais de 

dentro do riacho e entre riachos alterados é menor do que entre unidades amostrais e riachos 

controle (H3), bem como qual processo mais contribuiu para a geração dos padrões de 

diversidade beta (H4), foi feito o cálculo da diversidade beta total (βtotal-

taxonômica/funcional) e realizada sua decomposição nos componentes de substituição de 

gêneros/grupos funcionais (βrepl) e diferenças de riqueza (βrich) (Podani & Schmera, 2011; 
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Carvalho et al., 2012; Cardoso et al., 2014). Os cálculos foram feitos separadamente para 

ambientes alterados e controle, e para cada nível espacial (entre unidades amostrais e entre 

riachos). Consideramos para o cálculo da diversidade beta as abundâncias dos gêneros e grupos 

funcionais (índice de Ruzicka) nas amostras. Em cada análise, a βtotal foi equivalente à soma 

dos componentes βrepl e βrich (βtotal=βrepl+βrich). Para o cálculo da beta funcional, foi feita 

a conversão da matriz de categorias de atributo em matriz de distância usando o coeficiente de 

variáveis mistas, que é uma generalização da distância de Gower. Esse coeficiente descreve a 

dissimilaridade funcional entre todas as categorias de atributo com base no conjunto de 

atributos avaliados (Pavoine et al., 2009). Feito isso, foi construído um dendrograma funcional, 

de acordo com o método de médias aritméticas (não ponderadas) das medidas de 

dissimilaridade (UPGMA), pois produz agrupamento com a maior correlação cofenética 

(Pavoine et al., 2009). A diversidade beta funcional foi então representada pelo valor do 

comprimento total da soma dos braços da árvore funcional que foram exclusivos de cada 

categoria de atributo (Cardoso et al., 2014). 

Uma maior agregação espacial de um conjunto de sites pode, por si só, diminuir a 

diversidade beta (taxonômica e funcional) entre os sites, em função da autocorrelação espacial 

nas características ambientais e da facilitação da dispersão dos organismos entre os sites 

(Palmer et al., 1997; Heino et al., 2013). Essa situação pode enviesar os resultados das 

comparações que fizemos entre os tratamentos. Para avaliar a possibilidade desse efeito, as 

dispersões espaciais de riachos alterados e controle foram avaliadas por meio da PERMDISP, 

utilizando a matriz de distância euclidiana calculada a partir das coordenadas geográficas dos 

riachos (Latitude e Longitude). A diferença de dispersão espacial entre os riachos de cada grupo 

foi testada por 10.000 permutações. 

Todas as análises descritas foram feitas no software R (R Core Team, 2020), usando os 

pacotes ‘vegan’ (Oksanen et al., 2013), ‘stats’, ‘permute’, ‘lattice’, ‘gclus’, ‘cluster’ (R Core 

Team, 2020), ‘BAT’ (Cardoso et al., 2015), ‘ade4’ (Dray & Dufour, 2007), ‘beta.div’ (Legendre 

& De Cáceres, 2013) e ‘plotrix’ (Lemon et al., 2021). 

3. RESULTADOS 

3.1. Condição ambiental entre os riachos 

Os dois primeiros eixos da PCoA explicaram 75.54% da variação total dos dados 

ambientais (Figura 2). Foi observado que as atividades antrópicas dos ribeirinhos alteram as 

características ambientais dos riachos (PERMANOVA, Pseudo-F (1,23) = 5.479, p = 0.002), mas 
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não foi observada diferença significativa na heterogeneidade ambiental entre os tratamentos 

(PERMDISP, F (1,23) = 2.362, p = 0.139). Os riachos controle tiveram maior proporção de 

bancos de folhas, fluxo lento, pedaços de madeira dentro do canal e média de cobertura total 

em comparação aos riachos alterados (Tabela 1). 

 

Figura 2. Ordenação de condições ambientais de riachos alterados (pontos vermelhos) e 

controle (pontos azuis). 

Tabela 1. Média ± desvio padrão das variáveis ambientais utilizadas na caracterização da 

estrutura física de riachos alterados e controle. 

Variáveis Ambientais Riachos Controle Riachos Alterados 
Banco de folhas (%) 35.4 ± 22.1 20.2 ± 17.1 
Fluxo lento (%) 99.5 ± 1.1 91.3 ± 10.1 
Pedaços de madeira (%) 225.4 ± 32.5 181.1 ± 30.5 
Média de cobertura total 0.03 ± 0.02 0.03 ± 0.03 

3.2. Diversidade alfa taxonômica e funcional 

Não foi observada diferença na diversidade alfa taxonômica e funcional entre riachos 

alterados e controle (t = 1.201; gl = 23; p = 0.241 e t = 1.338; gl = 23; p = 0.193, 

respectivamente). No entanto, foi observado que os riachos alterados tiveram maior abundância 

de indivíduos do que os riachos controle (Figura 3c; t = 2.975; gl = 23; p = 0.006. Os riachos 

alterados tiveram em média 114 indivíduos a mais que os riachos controle. 
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Figura 3. Riqueza taxonômica (A), riqueza funcional (B) e abundância de indivíduos (C) entre 

riachos alterados (branco) e controle (cinza). A altura das barras representa os valores médios 

e as barras de erro representam os desvios padrão. 

3.3. Diversidade beta taxonômica e funcional 

Não foi observada diferença na dispersão espacial entre os riachos dos dois tratamentos 

(PERMDISP, F (1,23) = 0.825, p = 0.381), o que mostra que a dispersão espacial dos riachos nos 

dois tratamentos não enviesou os resultados de diversidade beta obtidos. 

De maneira geral, a diversidade beta entre unidades amostrais foi menor que a 

diversidade beta entre riachos, e a diversidade beta taxonômica foi maior que a funcional, 

considerando o índice de Ruzicka entre riachos alterados e controle (Tabela 2).  

Tabela 2. Valores médios de diversidade beta total (βtotal) taxonômica e funcional 
considerando as abundâncias entre ambientes alterados e controle, entre unidades amostrais de 
dentro dos riachos e entre riachos. 

Tratamento Níveis espaciais Taxonômico Funcional 
Controle Unidades amostrais 0.618 0.549 

Riachos 0.891 0.860 
Alterado Unidades amostrais 0.712 0.631 

Riachos 0.771 0.717 
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Decompondo a diversidade beta total entre as unidades amostrais, o componente de 

diferença de riqueza teve maior contribuição para a diversidade beta taxonômica e funcional 

total, tanto em riachos alterados quanto em riachos controle (Figuras 4 e 5). 

 

Figura 4. Boxplots das distribuições dos valores de diversidade beta taxonômica total, 

substituição de gêneros e diferença de riqueza entre unidades amostrais de riachos controle e 

alterados, utilizando o índice de Ruzicka. As linhas horizontais grossas representam as 

medianas, as linhas horizontais inferiores e superiores das caixas representam o primeiro e 

terceiro quartis, e os limites das linhas pontilhadas verticais são os valores mínimos e máximos. 

Os pontos indicam os valores outliers da distribuição. 
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Figura 5. Boxplots das distribuições dos valores de diversidade beta funcional total, substituição 

de gêneros e diferença de riqueza entre unidades amostrais de riachos controle e alterados, 

utilizando o índice de Ruzicka. As linhas horizontais grossas representam as medianas, as linhas 

horizontais inferiores e superiores das caixas representam o primeiro e terceiro quartis, e os 

limites das linhas pontilhadas verticais são os valores mínimos e máximos. 

A decomposição da diversidade beta taxonômica e funcional entre riachos demonstrou 

que o componente de diferença de riqueza também foi o que mais contribuiu para a diversidade 

beta taxonômica e funcional total de ambientes controle e alterados (Figuras 6 e 7). Resultados 

semelhantes de diversidade beta e decomposição de diversidade beta foram obtidos quando 

utilizamos o índice de Jaccard, considerando apenas a incidência (presença/ausência) dos 

gêneros de EPT nos riachos (Apêndices 02 a 05). 
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Figura 6. Boxplots das dissimilaridades par-a-par da diversidade beta taxonômica total, 

substituição de gêneros e diferença de riqueza de riachos controle e alterados, utilizando a 

distância de Ruzicka. A linha horizontal grossa é a mediana, as linhas horizontais inferiores e 

superiores da caixa representam o primeiro e terceiro quartis, e os limites das linhas pontilhadas 

verticais são os valores de mínimo e máximo. Os pontos indicam os valores outliers da 

distribuição. 
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Figura 7. Boxplots das dissimilaridades par-a-par da diversidade beta funcional total, 

substituição de gêneros e diferença de riqueza de riachos controle e alterados, utilizando a 

distância de Ruzicka. A linha horizontal grossa é a mediana, as linhas horizontais inferiores e 

superiores da caixa representam o primeiro e terceiro quartis, e os limites das linhas pontilhadas 

verticais são os valores de mínimo e máximo. Os pontos indicam os valores outliers da 

distribuição. 

4. DISCUSSÃO 

Compreender o papel dos diferentes níveis espaciais na determinação da biodiversidade 

de invertebrados de riachos é especialmente relevante em riachos tropicais de cabeceira 

(Ligeiro et al., 2010; Tonkin et al., 2016; Schmitt et al., 2020). Neste estudo, buscamos entender 

o papel dos distúrbios antrópicos gerados por atividades de populações ribeirinhas amazônicas 

sobre a condição ambiental dos riachos e distribuição taxonômica e funcional de assembleias 

de insetos aquáticos em diferentes níveis espaciais, e inferir qual componente da diversidade 

beta explicou a maior parte da diversidade beta total observada. 

Nossos resultados mostraram que as atividades dos ribeirinhos alteraram as 

características ambientais dos riachos, mas não influenciaram na heterogeneidade ambiental 

entre ambientes controle e alterados. As atividades de subsistência dos ribeirinhos reduziram a 

quantidade de bancos de folhas e de peças de madeira no canal dos riachos e diminuíram a 

frequência de fluxos lentos (p.ex., remansos e poções). Essas mudanças ambientais 

provavelmente foram geradas pela agricultura de subsistência e práticas de navegação. A 

navegação contribui para a diminuição da quantidade de bancos de folhas e fluxos lentos nos 

canais à medida que ocorre a remoção de pedaços de madeira do canal e o riacho é mais 

trafegado (Faria et al., 2007). Essas alterações também podem estar relacionadas à substituição 

da vegetação nativa das margens dos riachos por cultivos de açaí e mandioca, por exemplo. 

Alterações antrópicas podem degradar os hábitats de riachos e diminuir sua heterogeneidade 

ambiental (Carpenter et al., 2001; Rahel, 2002; Dudgeon et al., 2006; Vörösmarty et al., 2010; 

Petsch, 2016). Nesse estudo, apesar de os ribeirinhos alterarem as características ambientais 

dos riachos, essa modificação foi relativamente semelhante entre todos os riachos alterados, o 

que não ocasionou diferença de heterogeneidade ambiental entre os tratamentos. Assim, nossa 

primeira hipótese foi apenas parcialmente corroborada. 

Diferente do que esperávamos pela nossa segunda hipótese, os riachos controle não 

tiveram maior diversidade alfa taxonômica e funcional do que os riachos alterados. Porém, foi 
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observado maior abundância de EPT nos riachos alterados. A riqueza de gêneros semelhante 

entre os tratamentos pode ser devida a semelhança de heterogeneidade ambiental dos 

ambientes, visto que a riqueza de espécies está frequentemente relacionada com a 

heterogeneidade ambiental em ambientes naturais (Stein & Kreft, 2015; Ortega et al., 2018) ou 

pouco alterados por atividades humanas (Agra et al., 2021). A maior abundância de EPT nos 

riachos alterados sugere que as alterações nas características ambientais favoreceram certos 

gêneros. Por exemplo, os gêneros Leptophlebiidae Miroculis e Simothraulopsis foram muito 

mais abundantes em ambientes alterados, e o gênero Ulmeritoides não foi registrado em riachos 

controle. Diferenças de abundância normalmente podem ser observadas em riachos que sofrem 

alterações antrópicas, onde um determinado grupo de espécies tolerantes ao estresse se torna 

mais abundante como resultado da perda seletiva de hábitats imposta pelas atividades humanas 

(Cummins, 1973; Cummins & Klug, 1979; Magurran, 1991; Bonada et al., 2005). Mesmo que 

não tenha sido observada diferença na riqueza taxonômica e funcional entre os ambientes, essa 

diferença de abundância pode indicar uma maior fragilidade das assembleias de ambientes 

alterados (Hillebrand et al., 2008), pois as espécies abundantes tendem a ter papéis ecológicos 

proporcionalmente muito maiores do que as espécies raras na ciclagem de nutrientes, na teia 

alimentar e na produção de biomassa, tornando os ambientes alterados mais suscetíveis a 

distúrbios (Jones & Lawton, 1995; Denslow & Hughes, 2004). 

A diversidade beta taxonômica e funcional de EPT não diferiu substancialmente entre 

os ambientes controle e alterados, tanto entre unidades amostrais como entre riachos, refutando 

nossa terceira hipótese. Era esperado que esse estresse diminuísse a diversidade beta ao filtrar 

os gêneros menos tolerantes do pool regional (Chase, 2007; Vellend et al., 2007), mas, apesar 

da expectativa de diversidade beta reduzida em ambientes alterados, essa tendência nem sempre 

é o caso (Hawkins et al., 2015; Pound et al., 2018), como observado no nosso estudo. Em 

ambientes alterados, alguns gêneros foram favorecidos e aumentaram em abundância, enquanto 

em ambientes controle, outros gêneros foram favorecidos e também aumentaram em 

abundância. Esse padrão foi observado nos gêneros Campsurus e Macronema, que foram mais 

abundantes em ambientes controle, e Miroculis, Simothraulopsis e Ulmeritoides, que foram 

mais abundantes em ambientes alterados. Essa perda e ganho de gêneros, acabou por ser 

compensada entre os ambientes, o que fez com que os ambientes não diferissem em sua 

diversidade beta. 

Ao se avaliar a geração e manutenção da diversidade beta, é necessário levar em 

consideração sua relação com a heterogeneidade ambiental e os distúrbios antrópicos (Heino et 

al., 2015a; Agra et al., 2021), que são fortemente dependentes da escala espacial (Heino et al., 
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2013; Heino et al., 2015b; Heino et al., 2015c; López-Delgado et al., 2019). Em nosso estudo, 

apesar das alterações ambientais observadas nos riachos alterados, não se observou diminuição 

da heterogeneidade ambiental, e a diversidade beta taxonômica e funcional se manteve alta nos 

ambientes alterados, como já observado em outros estudos (Johnson & Angeler, 2014; Siqueira 

et al., 2015). Esse padrão pode estar relacionado com o processo de heterogeneização 

subtrativa, que ocorre quando alterações antrópicas inicialmente contribuem para a manutenção 

da diversidade beta, mas a continuidade do estresse ambiental acaba suprimindo a diversidade 

beta por meio da completa eliminação das espécies mais sensíveis (Socolar et al., 2016), o que 

pode se tornar perigoso a longo prazo para a manutenção da biodiversidade. Portanto, uma 

elevada diversidade beta em uma região sob estresse ambiental pode servir como um alerta para 

uma perda futura de biodiversidade, caso o estresse continue a se intensificar (Pound et al., 

2018). 

Nós observamos que a diferença de riqueza explicou a maior parte da diversidade beta 

de EPT em todos os ambientes e níveis espaciais considerados, sendo que em ambientes 

alterados o padrão foi especialmente forte, dessa forma corroborando apenas parcialmente 

nossa quarta hipótese. Entre riachos de cabeceira, espera-se que a substituição de espécies seja 

a principal responsável pela geração de diversidade beta, devido a seleção de espécies pelo 

ambiente (Heino et al., 2015a). O predomínio da diferença de riqueza em nosso estudo pode ter 

ocorrido devido à alta dispersão de organismos dentro dos riachos e entre os riachos (Leibold 

et al., 2004; Heino et al., 2015a), que pode enfraquecer o efeito da seleção de espécies pelo 

ambiente, principalmente em pequenas escalas espaciais (Heino, 2011; Heino & Grönroos, 

2013; Heino et al., 2015a; Heino et al., 2015c). Os indivíduos das ordens Ephemeroptera e 

Trichoptera são considerados fortes dispersores entre os insetos aquáticos (Li et al., 2020). 

Além disso, a predominância da diferença de riqueza no presente estudo pode estar relacionada 

às particularidades ecológicas da região. O evento geológico recente que conformou a bacia do 

rio Anapu e a região de Caxiuanã (afogamento dos vales do rio durante o Holoceno, há 

aproximadamente 10.000 anos) fez com que os riachos da região possuíssem características 

lacustres e baixa riqueza natural de espécies (Behling & Costa, 2000), diferente da maioria dos 

riachos amazônicos. Esse processo pode ter limitando naturalmente a persistência de gêneros 

especialistas nos riachos (Thomas et al., 2004; Laliberté et al., 2010). 

A abordagem funcional respondeu de maneira semelhante à taxonômica em todos os 

ambientes e níveis espaciais, indicando que alterações antrópicas não levam necessariamente à 

perda de diversidade funcional mediada pela perda de espécies (Carmona et al., 2012). Essa 

relação entre padrões taxonômicos e funcionais é dependente do grupo biológico analisado e 
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do tipo e intensidade de alteração no ambiente (Naeem & Wright, 2003; Hevia et al., 2016). 

Em nosso caso, essa semelhança nos resultados pode ser devido à riqueza taxonômica e 

funcional naturalmente mais baixa nos riachos da região de estudo, como já foi sugerido para 

outros riachos de cabeceira (Carvalho et al., 2015). 

5. CONCLUSÃO 

Concluímos que a perturbação causada pelas atividades de subsistência dos ribeirinhos, 

como a agriculta e a navegação, alteraram as características dos habitats e, em certos aspectos, 

as assembleias de EPT dos riachos da região de Caxiuanã. A riqueza taxonômica não se alterou, 

no entanto, é preciso ressaltar que os riachos dessa região já apresentam riqueza de espécies 

naturalmente baixa devido aos eventos geológicos da região. Houve perda de alguns gêneros e 

aumento de abundância de outros em riachos alterados, mas isso não ocasionou mudanças nos 

padrões de diversidade beta. No entanto, nem sempre uma diversidade beta alta é um indicador 

de integridade ecológica, pois a variação da composição das assembleias também pode ser 

resultado da perda de espécies raras e sensíveis (heterogeneização subtrativa). A abordagem 

funcional respondeu de maneira semelhante à taxonômica em todos os ambientes e níveis 

espaciais, o que mostra que as diferenças de resposta entre essas abordagens são dependentes 

do grupo biológico analisado e dos tipos e intensidade das alterações ambientais. Para diminuir 

uma possível perda de espécies nos riachos da região, faz-se necessário manter as condições 

naturais dos habitats, como uma alta densidade de cobertura vegetal nas margens, uma grande 

quantidade de bancos de folhas no leito e uma alta frequência de fluxos lentos. A manutenção 

da integridade das assembleias é essencial para a preservação dos serviços ecossistêmicos, o 

que favorece tanto a conservação da biodiversidade quanto o modo de vida tradicional 

ribeirinho. 
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APÊNDICES 

 
Apêndice 01. Exemplos de riachos em condições ambientais íntegras (tratamento controle, 

quadrados verdes, à esquerda), localizados dentro da Floresta Nacional (FLONA) de Caxiuanã, 

estado do Pará (Brasil), e riachos localizados próximos a moradias de populações ribeirinhas 

(tratamento de riachos alterados, quadrados vermelhos, à direita). Fotos: Híngara Leão. 
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Apêndice 02. Boxplots das distribuições dos valores de diversidade beta taxonômica total, 

substituição de gêneros e diferença de riqueza entre unidades amostrais de riachos controle e 

alterados, utilizando o índice de Jaccard. As linhas horizontais grossas representam as 

medianas, as linhas horizontais inferiores e superiores das caixas representam o primeiro e 

terceiro quartis, e os limites das linhas pontilhadas verticais são os valores mínimos e máximos. 

Os pontos indicam os valores outliers da distribuição. 
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Apêndice 03. Boxplots das distribuições dos valores de diversidade beta funcional total, 

substituição de gêneros e diferença de riqueza entre unidades amostrais de riachos controle e 

alterados, utilizando o índice de Jaccard. As linhas horizontais grossas representam as 

medianas, as linhas horizontais inferiores e superiores das caixas representam o primeiro e 

terceiro quartis, e os limites das linhas pontilhadas verticais são os valores mínimos e máximos. 

Os pontos indicam os valores outliers da distribuição. 
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Apêndice 04. Boxplots das dissimilaridades par-a-par da diversidade beta taxonômica total, 

substituição de gêneros e diferença de riqueza de riachos controle e alterados, utilizando a 

distância de Jaccard. A linha horizontal grossa é a mediana, as linhas horizontais inferiores e 

superiores da caixa representam o primeiro e terceiro quartis, e os limites das linhas pontilhadas 

verticais são os valores de mínimo e máximo. 
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Apêndice 05. Boxplots das dissimilaridades par-a-par da diversidade beta funcional total, 

substituição de gêneros e diferença de riqueza de riachos controle e alterados, utilizando a 

distância de Jaccard. A linha horizontal grossa é a mediana, as linhas horizontais inferiores e 

superiores da caixa representam o primeiro e terceiro quartis, e os limites das linhas pontilhadas 

verticais são os valores de mínimo e máximo. 


