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Dedicatória

À ciência, que nos permite indagar. Aos pesquisadores,

por tentarem desvendar os mistérios. E à vida, por nos

permitir deslumbrar tais maravilhas.
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Epígrafe

O modo científico de pensar é ao mesmo tempo imaginativo e disciplinado.

Isso é fundamental para o seu sucesso. A ciência nos convida a acolher os fatos,

mesmo quando eles não se ajustam às nossas preconcepções. Aconselha-nos a guardar

hipóteses alternativas em nossas mentes, para ver qual se adapta melhor à realidade.

Impõe-nos um equilíbrio delicado entre uma abertura sem barreiras para ideias novas,

por mais heréticas que sejam, e o exame cético mais rigoroso de tudo – das novas

ideias e do conhecimento estabelecido. Esse tipo de pensamento é também uma

ferramenta essencial para a democracia numa era de mudanças.

Carl Sagan. O mundo assombrado pelos demônios

(trad. Rosaura Eichemberg)
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Resumo

Homogeneização biótica é o processo no qual comunidades biológicas tornam-se mais

semelhantes entre si ao longo do espaço ou tempo, e pode ocorrer através do

compartilhamento de características taxonômicas, funcionais, filogenéticas e/ou genéticas. Os

mecanismos responsáveis por tal homogeneização são: introdução de espécies exóticas,

extinção de espécies nativas e alterações de habitats. Uma das maiores ameaças a ambientes

aquáticos é intensificação do uso da terra, que pode promover a simplificação do habitat,

aumentar a entrada de nutrientes (e.g., N e P), reduzir o sombreamento aumentando, assim a

temperatura da água e diminuindo o oxigênio dissolvido e o input de matéria orgânica (MO)

natural. O input antropogênico de nutrientes, através do uso de fertilizantes e poluentes

atmosféricos, excede o de fontes naturais, causando consequências na qualidade da água e em

ecossistemas aquáticos, e proporcionando o estabelecimento de apenas algumas espécies entre

os ambientes eutróficos. No Brasil, os dois maiores tipos de uso do solo encontrados são as

pastagens (20% do território) e plantações de cana-de-açúcar (3º maior área de plantio). O

manejo de agroquímicos é um dos pilares da agricultura e grande causador de perda de

riqueza de espécies. Estima-se que comunidades de água doce têm sofrido taxas de extinção

cinco vezes maiores do que terrestres. Produtores primários são de suma importância para

estruturação de comunidades. Em ambientes aquáticos, os principais produtores primários são

o fitoplâncton e o bacterioplâncton. Os fatores físicos determinantes para a composição e taxa

de reprodução do fitoplâncton são o pH, nutrientes limitantes, CO2, luz e condutividade,

fatores estes que são alterados devido à intensificação e manejo da terra. Apesar de cada

grupo requerer condições específicas ambientais para crescimento e reprodução, é necessário

levar em conta também a complexidade espacial e temporal. Estudos mostram que, mesmo

quando a diversidade α apresenta aumento ou estabilização, a composição da comunidade

(diversidade β) permanece em constante mudança. A análise das diversidades taxonômica e

funcional oferece uma ferramenta única de entendimento de processos ecológicos que

estruturam as comunidades em gradientes ambientais ou em escalas espaciais, que não é

possível de ser alcançada ao se utilizar somente uma estratégia de análise de diversidade. Uma

abordagem que vem sido amplamente utilizada para avaliar os impactos de agroquímicos nos

ecossistemas é o uso de microcosmos experimentais, pois possuem uma abordagem prática e

simples. Tais estudos são ferramentas úteis para simular condições que ocorrem em todos os

ecossistemas, acompanhar a sucessão das comunidades, prever o grau de impacto do aporte
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excessivo de nutrientes e de agroquímicos, entre outros. Um experimento foi realizado, a fim

de testar empiricamente os impactos da intensificação do uso da terra em comunidades

fitoplanctônicas. Para tanto, um setup de 48 caixas foi instalado em quatro tratamentos de

simulação de intensificação variados, e agrupadas em trincas (metacomunidades), em Brotas

(São Paulo). Os manejos e coletas foram realizados durante aproximadamente 3 meses, e

diversos compostos, manipulados. As coletas de nutrientes, fitoplâncton, pesticidas e

parâmetros foram realizados 1 semana após cada etapa de manejo. As análises quanti e

qualitativas do fitoplâncton foram feitas com auxílio de um microscópio invertido. As

espécies foram classificadas de acordo com sua taxonomia e também de acordo com os

Grupos Funcionais de Reynolds. Análises de ANOVA, PCA, nMDS, diversidade beta, foram

feitas com auxílio do programa R. Foram encontradas 72 espécies de algas fitoplanctônicas,

agrupadas em 21 grupos funcionais. O processo de intensificação do uso da terra teve como

consequência impactos pronunciados nas condições físico-químicas, onde foram observados

menores valores de nutrientes, pH e turbidez em condições de manejo menos intensas. O uso

da terra e as práticas de manejo são conhecidas por afetarem as propriedades do solo e

influenciarem a MO dissolvida. O manejo do sistema experimental também acarretou em

impactos nas comunidades biológicas, tanto na perspectiva de diversidade taxonômica quanto

funcional, tendo sido encontrado um efeito de intensificação na homogeneização biótica. Este

padrão, no entanto, não foi encontrado para todas as análises. O resultado encontrado, porém,

foi inverso ao hipotetizado, ou seja, foram encontradas maiores taxas de homogeneização nos

tratamentos menos manejados. Também foi encontrado uma relação positiva entre diversidade

taxonômica e diversidade ambiental para dados de abundância. Quando em sistemas naturais,

os impactos de manejo podem atuar tanto de forma direta nas comunidades como modo

indireto, seja causando alterações no ambiente, seja modulando outros níveis tróficos. Não

foram encontradas relações entre condições ambientais e diversidade beta, o que leva a crer

que não houve impacto indireto das comunidades por alterações ambientais.

Palavras-chave: homogeneização; uso da terra; comunidades; diversidade taxonômica;

diversidade funcional; fitoplâncton; agroquímicos
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Abstract

Biological homogenization is the process in which biological communities become similar

between themselves as time goes by, and can happen through the sharing of taxomic,

functional, phylogenetic and/or genetic characteristics. The mechanisms responsable for such

homogenization are: Exotic species being introduced, native species extinctions and habitat

changes. One of the greatest dangers to aquatic environments is the growing land use

intensification, which can promote habitat simplification, enlargen nutrient entry (e.g, N and

P), reducing shading, thus increasing water's temperature and deminishing the oxigen

dissolved and the input of natural organic matter (MO). The input anthropogenic of nutrients,

through the usage of fertilizers and atmosferic pollutents exceeds the ones from natural

sources, causing consequences in water quality and aquatic ecosystems, and the setteling of a

few species in the eutrophic environment. In Brazil, the two most popular land use are

pastures (20% of national territory) and sugar cane plantations (Third largest area of

plantation). Agrochemical usage is one of agriculture's pillars and a big reason of species

diversity loss. It is estimated that fresh water communities have suffered five times larger

extinction rates than land communities. Primary producers are necessary for the communities

structure. When in aquatic environments, the main primary producers are phytoplankton and

bacterioplankton. Determinant physical factors for the composition and reproducing rate of

phytoplankton are the pH, limited nutrients, CO2, light and conductivity, factors that are

changed due to the land use intensification. Although each group requires specific

environmental conditions for growth and reprodution, it's also necessary take under

consideration spacial and temporal complexity. Studies show that, even though diversity α

show growth or stabilization, the composition of comunity (diversity β) mantain constant

change. The analysis of the taxonomic and functional diversities gives a unique tool of

understanding the ecological processes that structures the communities in environmental

gradients or spacial scales, which is not possible to be reached when using only one analysis

strategy of diversity. One approach that has been largely used to evaluate agrochemical

impacts at ecosystems is the usage of experimental microcosms, for having a practical and

simple approach. Such studies are useful tools to simulate conditions that occur in all

ecosystems, follow the succession of communities, forsee the degree of impact of excessive

contribution of nutrients and agrochemicals, among others. An experiment was done to test

empirically the impacts of intensification of land usage for phytoplankton communities. For
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that, a setup of forty-eight boxes were installed in four simulations of various intensities of

treatment, grouped by three (metacommunities), in Brotas (São Paulo). The management and

collections were done for approximately three months, and many compounds were

manipulated. The sampling of nutrients, phytoplankton, pesticides and parameters were done

one week after each management stage. The analysis of phytoplankton, both quantitative and

qualitative, were done with a inverted microscope. The species were classified accordingly to

their taxonomy and also accordingly to Reynolds functional groups. Analysis of ANOVA,

PCA, nMDS, beta diversity, were done using R software. Seventy-two phytoplankton algae

species were found, and classified in 21 functional groups. The process of intensification of

land use had pronounced impacts in the physical-chemical conditions, where there were

observed less nutricious values, pH and turbidity under less intense management conditions.

Land use and the practices of management are known to affect the properties of sole and

influence the dissolved MO. The management of the experimental system also brought

impacts in the biological communities, both in the diversity perspective and the functional

diversity, having been found a effect of itensification on biotic homogenization. This pattern

wasn't found for all the analysis. The obtained result, however, was inverse to the one

hypothesized, that is, there were found bigger homogenization rates on the less managed

treatments. There was also a positive correlation between taxonomic and environmental

diversity for the abundancy data. When in natural environments, the impacts of management

can act in directs and indirects forms to the communities, be it causing environmental changes,

be it modulating other trophic levels. There weren't found correlations between environmental

conditions and beta diversity, what leads us to believe that there wasn't direct impact on the

communities from environmental changes.

Key words: land-use intensification; homogenization; communities; taxonomic diversity;

functional diversity; phytoplankton; agrochemicals
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1. Introdução

Homogeneização biótica é o processo no qual comunidades biológicas tornam-se mais

semelhantes entre si ao longo do espaço ou do tempo (McKinney & Lockwood, 1999; Olden

& Rooney, 2006; Meyer et al., 2019; Zhang et al., 2019). Tal processo é usualmente causado

pela perda ou redução na abundância de espécies especialistas, com a substituição gradual por

espécies generalistas, e leva à limitação da resiliência dos ecossistemas e da diversidade de

respostas aos distúrbios (Castro et al., 2018; Devictor et al., 2010; Mondy & Usseglio-

Polatera, 2013; Gámez-Virués et al., 2015; Leitão et al., 2016).

A homogeneização pode ocorrer através do compartilhamento de características

taxonômicas, funcionais, filogenéticas e/ou genéticas (Baiser et al., 2011; Petsch, 2016).

Segundo Olden & Rooney (2006), a homogeneização taxonômica é a mais comum, por ser

comumente intercambiada com a definição de homogeneização biótica (Olden, 2006), além

de ser o tipo de homogeneização mais fácil de ser mensurada. Tal homogeneização é definida

como o aumento da similaridade na composição de espécies entre comunidades (Olden &

Rooney, 2006). A homogeneização funcional ocorre quando há um aumento de espécies com

características funcionais semelhantes (como por exemplo, a substituição de espécies

sensíveis por espécies tolerantes a mudanças ambientais) (McKinney & Lockwood, 1999;

Olden & Rooney, 2006; Petsch, 2016). Um outro tipo de homogeneização é a filogenética.

Neste caso, as comunidades tornam-se mais semelhantes pois ocorre um aumento no grau de

parentesco entre as espécies (Petsch, 2016).

A homogeneização biótica pode também se manifestar em níveis de organização

diferentes da comunidade biológica (Figura 1). No nível das populações, a homogeneização

biótica pode ocorrer através do aumento da similaridade funcional (assim como em

comunidades) ou através da diminuição da variabilidade genética entre e dentro de

populações (Olden et al., 2004; Olden & Rooney, 2006; Petsch, 2016).
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Figura 1. Resumo dos tipos de homogeneização biótica populacional e de comunidades. Imagem retirada e

modificada de Petsch (2016).

A homogeneização biótica ocorreu em muitos momentos do passado, como na formação

do istmo do Panamá, que possibilitou a mistura de espécies das Américas do Sul e do Norte,

antes isoladas (Olden, 2006; Petsch, 2016). Este é, portanto, um processo natural. Porém,

devido às atividades humanas, tal processo tem se tornado mais comum e menos localizado,

trazendo grandes consequências na biota e diminuindo a biodiversidade a uma taxa acelerada

(McKinney & Lockwood, 1999; Olden & Poof, 2004; Olden & Rooney, 2006; Petsch, 2016).

Como atividades que têm acelerado o processo de mistura de espécies podemos citar a

construção de canais (Por, 1978), o comércio internacional (Carlton & Gellar, 1993;

McKinney & Lockwood, 2001), a recreação (Fuller et al., 1999), a aquacultura (Naylor et al.,

2001), a agropecuária (Olden & Poff, 2003), entre outros. Como resultado de tais atividades,

as barreiras biogeográficas naturais têm sido dissolvidas pela ação humana, causando uma

homogeneização da biota em uma extensão nunca antes vista (Olden & Poff, 2003).

Especificamente no caso de sistemas aquáticos, as principais causas de homogeneização são:

introdução de espécies não nativas, barragens, mudanças climáticas, secas, inundação, uso da

terra, urbanização, e a combinação de dois ou mais destes fatores (Rahel, 2002; Rahel &

Olden, 2008; Johnson et al., 2008; Petsch, 2016).



23

Apesar de haverem diversas causas para a ocorrência da homogeneização biótica, três são

os mecanismos responsáveis por tal homogeneização: introduções de espécies não nativas,

extinção de espécies nativas, e alterações de habitats, que facilita os dois processos anteriores

(Rahel, 2002; Petsch, 2016). Os dois primeiros ocorrem devido a diminuição da limitação de

dispersão e aos processos de interações (Rahel, 2002), e o último é uma homogeneização das

características abióticas que traz como consequência a homogeneização biótica (Rahel, 2010).

Barreiras biogeográficas são constantemente transpostas pelo transporte ativo das espécies

pelos humanos ou por meio indireto, através da criação de rotas de colonização anteriormente

inexistentes (Rahel, 2002). Com a redução da limitação de dispersão, ocorre uma diminuição

da diversidade β, ou seja, há aumento na similaridade entre as comunidades (Rahel, 2002). No

caso de ecossistemas aquáticos, a introdução de espécies não nativas é usualmente mediada

pela transposição de tais barreiras geográficas e isto tem ocorrido tanto em grandes escalas

(como por exemplo, numa escala oceânica, com a transposição de espécies por água de lastro

de navios) como em escalas menores (construção de barragens) (Petsch, 2016).

A homogeneização de habitat resulta em ambientes aquáticos similares, tais como poças

urbanas eutróficas, reservatórios de água morna, águas frias abaixo de represas, e córregos

com fluxos relativamente constantes (Moyle & Mount, 2007; Rahel, 2010). Em ambientes

como os citados acima, onde há alteração por ações antrópicas, as espécies endêmicas são

tipicamente substituídas por espécies cosmopolitas, o que resulta no aumento da semelhança

entre os habitats. Esta substituição pode ocorrer tanto pela extinção das espécies endêmicas,

resultando na permanência de espécies cosmopolitas, como pela adição de espécies

amplamente distribuídas em todos os habitats (inserção de espécies), ou seja, a

homogeneização abiótica leva a uma homogeneização biótica (Rahel, 2010). Uma das

maiores ameaças a ambientes aquáticos é intensificação do uso da terra, que pode promover a

simplificação do habitat, aumentar a sedimentação e a entrada de nutrientes (e.g., N e P),

reduzir o sombreamento e consequentemente aumentar a temperatura da água, diminuindo

assim o oxigênio dissolvido e o input de matéria orgânica da vegetação nativa (Davis et al.,

2015; Petsch, 2016). Outra preocupação em ambientes aquáticos é a limitada capacidade de

dispersão de algumas espécies, o que pode levar a extinção local (Davis et al., 2015).

A intensificação no uso da terra é a maior causa de perda de diversidade global (Tilman et

al., 2001; Laliberté et al., 2010; Foley et al., 2011; Budnick et al., 2019), e tal nomenclatura é

utilizada para se referir a duas atividades: a conversão de paisagens naturais em prol do uso

humano, ou a mudança de práticas de manejo em terras já dominadas pelo uso humano
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(Figura 2) (Foley et al., 2005). O uso da terra é responsável por dois tipos principais de

impactos na biosfera: a perda e fragmentação de habitat (inseridos na atividade de conversão

de habitats), e os processos de eutrofização, estresse físico-químico, aumento de espécies

invasoras e super exploração de espécies nativas (quando ocorre a intensificação de distúrbios

antrópicos) (Pimm & Raven, 2000; Foley et al., 2005; Laliberté et al., 2010; Davis et al.,

2015; Budnick et al., 2019). Ambos impactos são amplamente reconhecidos como causadores

de perda de diversidade de espécies, e, consequentemente, perda das diversidades funcional,

genética e/ou filogenética (Christie & Hochuli, 2008; Mayfield & Levine, 2010; Budnick et

al., 2019).

Os efeitos da produtividade (como input antropogênico, estresse físico-químico, entre

outros) no aumento da similaridade de ecossistemas, principalmente aquáticos, são variados,

havendo registros de homogeneização de ambientes aquáticos tanto em ambientes

originalmente com baixa disponibilidade de nutrientes, quanto em ambientes com alta

concentração de nutrientes (Petsch, 2016). O input antropogênico de nutrientes, através do uso

de fertilizantes e poluentes atmosféricos, atualmente excede o de fontes naturais, causando

amplas consequências na qualidade da água e em ecossistemas aquáticos costeiros e de água

doce (Bennet et al., 2001; Foley et al., 2005; Goudie, 2013). Este aumento rápido e artificial

de nutrientes pode agir como um filtro determinístico, proporcionando o estabelecimento de

apenas algumas espécies entre os ambientes eutróficos (Petsch, 2016), ou ainda levar a

obliteração do estado estável, levando a extinção de um ou mais níveis tróficos (Roy &

Chattopadhyay, 2007).

Segundo Sala et al. (2000), a intensificação no uso da terra será o causador das mais

graves mudanças na biodiversidade até 2100, devido aos seus efeitos devastadores na

disponibilidade de habitats e consequente extinção de espécies. Ele traz como exemplo o fato

de que a transformação de pastagens temperadas em campos de lavouras ou a transformação

de florestas tropicais em pastagens resultam em uma extinção local da maior parte da

vegetação nativa, e os animais associados a este habitat também se extinguem, uma vez que

são amplamente determinados pela composição de espécies nativas (Figura 2). Sala et al.

(2000) também ressalta que organismos de hábitos subterrâneos também são severamente

afetados pelo uso da terra. Plantações geralmente possuem menos espécies, e estas são mais

amplamente distribuídas do que em vegetações primárias ou secundárias (Phillips et al., 2017).

A baixa biodiversidade em plantações intensivas deve-se à falta de complexidade estrutural e



25

a grande homogeneidade na idade do plantio (Fitzherbert et al., 2008; Freudmann et al., 2015;

Phillips et al., 2017).

Figura 2: Transições no uso da terra. Conforme a sociedade sofre aumento em sua demografia e economia, tais

mudanças são refletidas no tipo de uso da terra: da vegetação natural para a abertura de fronteiras, depois para a

agricultura de subsistência e fazendas de pequena escala e, finalmente, para a agricultura intensiva, áreas urbanas

e áreas protegidas para recreação. Imagem retirada de Foley et al. (2005), adaptada de DeFries & Houghton

(2004) e DeFries & Foley (2004).

No Brasil, os dois maiores tipos de uso do solo encontrados são as pastagens e plantações

de cana-de-açúcar. Pastagens ocupam cerca de 20% do território brasileiro (~173 mil hectares;

MapBiomas 2019), enquanto a cana-de-açúcar representa a terceira maior área de plantio no

Brasil (~9 milhões de hectares), sendo menor somente que o plantio de soja e milho

(aproximadamente 30 e 16 milhões de hectares, respectivamente; IBGE, 2017). Há previsões

de aumento de plantio de cana nos próximos anos, principalmente em áreas de pastagem e no

cerrado (MapBiomas, 2019), pois existe um aumento na demanda de substituição de

combustíveis fósseis por biocombustíveis (Titeux et al., 2016; Pelinson, 2020).

A pastagem é um processo natural, realizado por animais selvagens. Porém, a introdução

de pastos para pecuária afeta seriamente a natureza destes ambientes e sua produtividade
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(Clay, 2002; Goudie, 2013; Vandermeer, 2011). A pastagem leve aumenta a produtividade de

pastos selvagens, uma vez que este processo estimula o vigor e o crescimento de plantas, e os

animais controlam as espécies de gramíneas e arbustos, diminuindo a competição e impedindo

o domínio de certa variedade (Goudie, 2013). A pastagem intensa, por outro lado, pode ser

prejudicial. Quando o solo está seco, o pisoteio excessivo reduz o tamanho dos agregados do

solo e quebra as plântulas, de forma que estas ficam sujeitas à remoção por vento (Goudie,

2013). Quando o solo está encharcado, o pisoteio pode acelerar a deterioração do solo e a

erosão da água, uma vez que o solo é compactado, reduzindo, portanto, a capacidade de

infiltração da água (Clay, 2002; Goudie, 2013; Vandermeer, 2011). Além disso, a pastagem

intensiva pode matar as plantas ou levá-las à uma redução considerável de sua capacidade de

fotossíntese (Goudie, 2013).

A cana-de-açúcar é a fonte energética mais eficiente do etanol, produzindo mais de oito

unidades de produção de energia de biocombustível por unidades de energia, enquanto o trigo,

beterraba e milho produzem somente duas unidades (Schiesari & Corrêa, 2016). Entre os anos

de 2002 e 2012, houve uma expansão global no plantio de biocombustíveis, e isto se refletiu

no Brasil, onde foi observado um aumento da cobertura de cana-de-açúcar de quase duas

vezes (ÚNICA, 2008; Lapola et al., 2010; Schiesari & Corrêa, 2016). Atualmente, o Brasil é

responsável por 35% da produção de cana-de-açúcar mundial, e metade desta porcentagem

está concentrada no sudeste do estado de São Paulo (ÚNICA, 2014; Schiesari & Corrêa,

2016). O plantio da cana no Brasil é intrinsecamente associado a sérios impactos ambientais,

como desflorestamento da Mata Atlântica e do Cerrado, perda da biodiversidade, queimadas

em larga escala, extensiva erosão do solo, alto consumo de água nas fábricas, e uso deliberado

de vinhaça em córregos e rios, o que leva a eutrofização, floração de algas, anoxia e morte

(Ballester et al., 1999; Martinelli & Filoso, 2008; Schiesari & Corrêa, 2016). Além disso, a

produção de cana-de-açúcar tem um potencial significativo de contaminação ambiental pela

alta utilização de fertilizantes orgânicos e inorgânicos (ÚNICA, 2011; Schiesari & Corrêa,

2016), e pelo uso moderado de uma ampla gama de pesticidas (225 fórmulas contendo 62

ingredientes ativos, sendo 117 destas classificadas como altamente tóxicas ao ambiente) (Clay,

2002; Schiesari & Grillitsch, 2011; Schiesari & Corrêa, 2016). Muitos dos compostos ativos

são especificamente nocivos a ambientes aquáticos (Schiesari & Grillitsch, 2010).

Desde a Revolução Verde, um dos pilares da agricultura industrial é o manejo de

agroquímicos como pesticidas, fertilizantes e produtos de alteração do solo (Foley et al., 2005;

Schiesari & Grillitsch, 2011; Schiesari et al., 2013). Estes agroquímicos são aplicados nas
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plantações para aumentar a produtividade da safra, podendo ser utilizados sozinhos ou em

combinações, usualmente seguindo cronogramas específicos ao longo do ciclo de plantio

(Lindenmayer et al., 2012; Schiesari et al., 2013). Tais componentes podem chegar a

ambientes aquáticos através de pulverização direta, vento ou escoamento, afetando não

somente o sistema abiótico, como as comunidades naturais que ali habitam (Matson et al.,

1997; Hanazato, 2001; Carvalho, 2017; Pelinson, 2020). Devido a expansão e intensificação

das atividades agrícolas, o Brasil tornou-se o maior consumidor de pesticidas do mundo e o

quarto maior consumidor de fertilizantes (Schiesari & Grillitsch, 2010). Em um amplo estudo

realizado na Europa, provou-se que o uso de inseticidas, herbicidas e fungicidas é o maior

causador de perda de riqueza de plantas, pássaros e besouros, além de terem sido responsáveis

pela redução do controle biológico (Geiger et al., 2010; Lindenmayer et al., 2012). Isso se

deve ao fato de que pesticidas são compostos desenvolvidos para matar organismos, porém

não são refinados, o que resulta na morte de diversas espécies não-alvos (Hatakeyama et al.,

1990; Hanazato, 2001). Apesar da importância ecológica da liberação de componentes

químicos no ambiente e seus efeitos biológicos, até recentemente os estudos ecotoxicológicos

careceram de realismo, ao enfatizar o efeito em indivíduos e populações em detrimento a

comunidades e ecossistemas (Relyea et al., 2005; Rohr et al., 2006; Pelinson, 2020).

Os ecossistemas aquáticos estão entre os mais sensíveis a atividades antrópicas e perda de

biodiversidade (Adrian et al., 2009; Monchamp et al., 2018). Estima-se que as comunidades

de água doce têm sofrido taxas de extinção cinco vezes maiores do que as terrestres (Sala et

al., 2000; Downing et al., 2008). As práticas agrícolas são uma das maiores ameaças aos

ecossistemas de água doce, pois podem levar a eutrofização, destruição de habitat,

sedimentação, e run-off de pesticidas e herbicidas, estes últimos sendo altamente tóxicos à

várias espécies (Downing et al., 2008). A intensificação química pode afetar as comunidades

aquáticas de duas formas principais: o uso de fertilizantes orgânicos e inorgânicos e

herbicidas podem alterar a produtividade primária (Peterson et al., 1994; Smith et al., 1999;

Rohr et al., 2006; Isbell et al., 2013; Pelinson, 2020), enquanto inseticidas podem afetar

negativamente a maior parte dos insetos aquáticos, beneficiando, de forma indireta, os demais

taxa (Relyea et al., 2005; Rohr et al., 2006).

A comunidade biológica como um todo será alterada ao ser exposta a um composto

químico, pois haverá respostas combinadas das diferentes espécies, devido à grande

complexidade de interações e interdependências existentes entre as espécies (DeNoyelles et

al., 1982). Por exemplo, o uso do fertilizante NPK (do inglês, nitrogen-phosphorus-potassium,
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nitrogênio-fósforo-potássio) causa enriquecimento de nutrientes na água, o que leva a um

aumento de biomassa de algas, e consequentemente diminuição da penetração de luz,

afetando negativamente espécies bênticas, além de o próprio aumento de biomassa também

trazer consequências na competição intra e interespecífica (Smith et al., 1999; Scheffer et al.,

1997; Resende, 2015). Portanto, o estudo de somente um organismo ou de um determinado

grupo de organismos não é o suficiente para prever os efeitos de herbicidas e pesticidas em

ambientes aquáticos, uma vez que interações como predação e competição podem ser

alteradas na comunidade (DeNoyelles et al., 1982). Além disso, muitos trabalhos sobre a

toxicidade de pesticidas e herbicidas têm sido feitos em laboratório, e tais experimentos não

podem ser utilizados para prever os níveis de toxicidade nos organismos em comunidades

naturais (Brown & Lean, 1994).

Produtores primários são de suma importância para estruturação de comunidades. No caso

de ambientes aquáticos, os principais produtores primários são o fitoplâncton e o

bacterioplâncton, sendo o primeiro definido como um grupo diverso de microrganismos

fotossintetizantes (Barroso, 2014), enquanto o segundo é definido como o conjunto de

espécies de bactérias de hábito aquático. O fitoplâncton consiste em uma assembleia diversa

de muitos grupos taxonômicos (Wetzel, 2001), sendo composto pelas classes

Bacillariophyceae (diatomáceas), Dinophyceae (dinoflagelados), Chlorophyceae (clorofíceas),

Haptophyceae (cocolitoforídeos), Crysophyceae (silicoflagelados), Rhodophyceae (algas

vermelhas) e Cryptophyceae (criptofíceas) (Dodds & Whiles, 2010; Magalhães, 2012). O

bacterioplâncton, por sua vez, pode ser dividido de acordo com o hábito alimentar das

bactérias em heterotróficas, fotoautotróficas e quimioautotróficas (Barroso, 2014). As

bactérias autotróficas (ou diazotróficas) são compostas pelas cianobactérias (Classe

Cyanophyceae) e por bactérias verdes e roxas sulfúricas e não sulfúricas (inclusas no grupo de

bactérias gram-negativas) (Dodds & Whiles, 2010; Schopf et al., 2012).

Os fatores físicos determinantes para a composição e taxa de reprodução do fitoplâncton

são o pH, nutrientes limitantes (N, P, K e Si), CO2, luz e condutividade (Tilman et al., 1982).

Alguns recursos como o ferro e metais-traço podem ser limitantes em certas situações (Tilman

et al., 1982). Os nutrientes são considerados uma das variáveis mais importantes no controle

da estruturação e biomassa de comunidades fitoplanctônica (Hutchinson, 1967 apud Tilman et

al., 1982). O fósforo, o nitrogênio e a sílica são recursos limitantes, e experimentos de

enriquecimento de lagos (e.g., Round, 1971; Schindler, 1974; Schindler & Ruszczynski, 1978)

demonstraram claramente que adições de fósforo aumenta a biomassa de algas, e que as
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proporções dos nutrientes adicionados têm um efeito dramático na composição das espécies

(Huntsman & Sunda, 1980 apud Tilman et al., 1982). Quando a razão N:P atinge valores

baixos, há uma diminuição na biomassa fitoplanctônica e mudanças na composição de

espécies (Zevenboom, 1980; Tilman et al., 1982). Outros dois fatores responsáveis pela

alteração da taxa de crescimento de algas são a pressão osmótica e a concentração de alguns

ânions como o Cl-, SO4- e HCO3- (Tilman et al., 1982). O pH, por fim, é a variável mais

importante em sistemas aquáticos, pois afeta a cinética de captura de nutrientes e controla as

espécies químicas dos íons presentes nos nutrientes (Tilman et al., 1982).

Ambientes rasos têm como principal propriedade que a maior parte do sedimento

superficial sofre, frequentemente (quando não continuamente), resuspensão na coluna d’água

(Padisák & Reynolds, 2003; Reynolds, 2006). Tal processo traz como consequências o

aumento da turbidez e a dispersão da luminosidade prejudicando, assim, a penetração da luz

(Reynolds, 2006). Por outro lado, a resuspensão da matéria promove um mecanismo para

rápido retorno de detritos biogênicos à coluna d’água (Reynolds, 2006). Tais consequências

promovem um ambiente propício a espécies tolerantes à baixa penetração de luz, rápidas

mudanças nos parâmetros e alta concentração de nutrientes (e.g., cianobactérias).

As cianobactérias são um grupo particularmente importantes de bactérias fotossintéticas

(Dodds & Whiles, 2010). Cianobactérias planctônicas são comumente encontradas em

ambientes eutróficos, enquanto espécies bentônicas são mais frequentes em ambientes

oligotróficos (Dodds & Whiles, 2010). Algumas espécies possuem células especializadas

(acinetos e heterocistos) que as permitem fixar nitrogênio, sendo então possível a

sobrevivência de tais em ambientes com limitação em N2 (Holl & Montoya, 2005; Dodds &

Whiles, 2010; Wu et al., 2018). Outras vantagens competitivas que as cianobactérias possuem

sobre outras espécies são: a presença de ficobilina, pigmento que permite o aumento do

espectro de absorção de luz; presença de uma camada gelatinosa que, em vários casos, produz

toxinas capazes de limitar a pastagem, e causar efeitos adversos em peixes, humanos, cereais

e em muitos outros organismos; e resistência a ambientes com níveis de luz, nutrientes e

temperatura abaixo do adequado (Dodds & Whiles, 2010; Glibert, 2016).

Diatomáceas são um grupo cujos requerimentos para dominância em ambientes aquáticos

são alta disponibilidade de NO-3, alta disponibilidade de sílica e uma razão N:P baixa (Glibert,

2016). Dinoflagelados (Miozoa), por sua vez, ocorrem em ambientes com baixa turbulência,

altas temperaturas, formas reduzidas de N e alta razão N:P (Hoppenrath & Saldarriaga, 2008;

Glibert, 2016). Por possuírem ciclos de vida complexos, têm alta capacidade de dispersão, e
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assumem a forma dormente de esporo quando o ambiente não lhes é favorável (Dodds &

Whiles, 2010). Os silicoflagelados são comuns em lagos oligotróficos, e são encontrados em

ambientes com disponibilidade de sílica (Prescott, 1954; Dodds & Whiles, 2010).

Euglenoides (Euglenozoa) é um grupo de ambientes parados e bem iluminados (Wehr &

Sheat, 2003). São particularmente abundantes em lagos eutróficos e reservatórios cercados

por terras agrícolas ou paisagens altamente produtivas (Hutchinson, 1969; Wehr & Sheat,

2003, Dodds & Whiles, 2010). Possuem como vantagem competitiva a presença de inúmeros

cloroplastos e foto-sensibilidade ao espectro vermelho de luz (Dodds & Whiles, 2010).

Chlorophyceae, ou algas verdes, como são popularmente conhecidas, possuem como

maior vantagem competitiva a presença de clorofila a e b (Wehr & Sheat, 2003). Este grupo é

encontrado em uma grande variedade de ambientes, como lagos, rios, plantações de arroz e

poças de chuva (Entwisle et al., 1998; Wehr & Sheat, 2003). Algumas famílias pertencentes a

esse grupo são encontradas em ambientes eutróficos (e.g. Volvocales), enquanto outras são

especializadas em habitats oligotróficos (Wehr & Sheat, 2003; Dodds & Whiles, 2010).

Muitas das espécies são cosmopolitas e seus hábitos variam de planctônico a bêntico (Wehr &

Sheat, 2003; Dodds & Whiles, 2010), sendo, portanto, o grupo mais diverso de algas (Dodds

& Whiles, 2010). As algas verdes filamentosas são mais comumente encontradas em

ambientes eutróficos, e possuem como característica o fato de se reproduzirem grandemente e,

por consequência, degradar a qualidade da água (Dodds & Whiles, 2010).

As Charophyceae, comumente denominadas como algas calcáreas, são um grupo

majoritariamente de água doce (Wehr & Sheat, 2003). Algumas espécies são abundantes em

zonas bênticas de lagos oligotróficos, e a maior parte das espécies deste grupo são sensíveis

ao aumento de nutrientes e qualidade da água, sendo utilizados como indicadores de poluição

(Dodds & Whiles, 2010). Crysophyceae também é um grupo majoritariamente dulciaquícola

(Wehr & Sheat, 2003; Dodds & Whiles, 2010). As crisófitas são encontradas em zonas

temperadas e tropicais, e são frequentemente associadas a águas paradas com baixa ou

moderada produtividade, baixos valores de alcalinidade e condutividade, e pH neutro (Wehr

& Sheat, 2003). A maior parte das espécies deste grupo podem alternar entre autotrofia e

heterotrofia (Dodds & Whiles, 2010).

Apesar de cada grupo requerer condições específicas ambientais para crescimento e

reprodução, analisar somente os fatores abióticos é um equívoco, pois há uma complexidade

espacial e temporal que precisa ser levada em consideração (Allen, 1977), complexidade esta

que permite a coexistência de espécies em ambientes com nutrientes limitantes, por exemplo
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(Tilman et al., 1982). Quanto mais heterogêneo um ambiente, portanto, maior será a

capacidade deste em sustentar uma comunidade mais diversa de organismos (Tilman et al.,

1982). Além disso, os ambientes podem ser particionados em diferentes escalas espaciais

(Castro et al., 2020), e compreender o papel destas diferentes escalas na determinação da

biodiversidade e composição das comunidades é extremamente relevante em estudos de

homogeneização.

Para conjuntos de dados agrupados espacialmente, a diversidade pode ser dividida em três

componentes: a riqueza local de espécies, também conhecida como diversidade alfa; a riqueza

total regional, denominada de diversidade gama; e a variação da composição de espécies entre

locais ou unidades amostrais em uma dada área, definida como diversidade beta (Whittaker,

1960; Anderson et al., 2006; Castro et al., 2020). Portanto, a β-diversidade proporciona uma

ligação direta entre a α-diversidade e a γ-diversidade (Baselga et al., 2009; Anderson et al.,

2011). A beta-diversidade tem se mostrado importante pois, em estudos de impactos de

atividades humanas em escalas regionais e locais, os resultados têm sido controversos, com

valores de alfa diversidade aumentando, diminuindo ou permanecendo o mesmo ao longo do

tempo (Vellend et al., 2013; Dornelas et al., 2014; Newbold et al., 2015; Lindholm et al.,

2020). No entanto, muitas evidências sugerem que mudanças consideráveis estão ocorrendo

na composição das espécies ao longo do tempo nas escalas regional e local (McGill et al.,

2015; Lindholm et al., 2020). Mais especificamente, os estudos têm mostrado que, mesmo

quando a diversidade alfa apresenta aumento ou estabilização ao longo do tempo, a

composição da comunidade permanece em constante mudança (Magurran et al., 2018;

Blowes et al., 2019; Hendershot et al., 2020; Lindholm et al., 2020). Levando em conta estes

resultados, Hillebrand et al. (2018), recomenda que os pesquisadores foquem em mudanças na

composição de espécie, ou seja, na β-diversidade (Lindholm et al., 2020). Além disso, devido

ao fato de comunidades e metacomunidades não serem sistemas fechados (Braga et al. 2017),

a beta-diversidade se torna uma medida de diferença de composição extremamente maleável,

e com uma ampla gama de possibilidades. Os padrões de beta-diversidade fornecem uma

visão da organização das metacomunidades (Soininen et al., 2007; Heino, 2011; Angeler,

2013) e de suas respostas às mudanças ambientais causadas por ações antrópicas (Olden et al.,

2004; Passy & Blanchet, 2007; Donohue et al., 2009; Angeler, 2013).

Existem diversas estratégias de quantificação da homogeneização biótica, como:

quantificar o aumento da similaridade da biota ao longo do tempo (Olden et al., 2004; Olden

& Rooney, 2006; Petsch, 2016); comparar a similaridade entre biotas submetidas e não
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submetidas a algum fator homogeneizante em um mesmo período (Siqueira et al., 2015;

Petsch, 2016); e, por fim, através da diversidade beta (variabilidade entre comunidades) em

termos de composição funcional, filogenética e taxonômica. A diversidade beta pode ser

calculada por diferentes métricas (as mais utilizadas são os índices de Jaccard, Sorensen e

Bray-Curtis), e a escolha desta é muito importante para a quantificação da homogeneização,

pois cada métrica captura um aspecto diferente da similaridade entre comunidades (Petsch,

2016). Além disso, é importante ressaltar a ausência de consenso de metodologia para medir a

diversidade beta e abordar questões ecológicas particular, apesar da ampla gama de

possibilidades existentes (Vellend, 2001; Koleff et al., 2003; Jurasinski et al., 2009; Anderson

et al., 2011).

Petsch (2016) ressalta que é importante levar em consideração as diferenças de riqueza

entre comunidades na quantificação da homogeneização biótica, pois a dissimilaridade entre

comunidades, medida através dos índices tradicionais, pode aumentar através da substituição

e diferença de riqueza de espécies entre as comunidades. Por exemplo, a diversidade beta

pode permanecer similar entre os períodos histórico e atual pelo fato de haver um aumento da

diferença de riqueza de espécies entre os dois períodos, o que pode ocultar o fato de que as

assembleias se tornaram mais similares devido à perda de espécies não compartilhadas

(Baeten et al., 2012; Angeler, 2013; Petsch, 2016).

A diversidade taxonômica, quantificada como a diferença média de similaridade entre

dois pares de comunidades (Olden & Rooney, 2006), é amplamente equivalente ao conceito

de variação de β-diversidade (Vellend, 2001; Anderson et al., 2011; Baeten et al., 2012).

Portanto, uma redução do valor de beta diversidade numa comparação espacial ou temporal

expressa o grau de homogeneização taxonômica (Baeten et al., 2012).

Apesar de a homogeneização taxonômica ser diretamente correspondente a variação de

diversidade beta, esta abordagem ignora dois componentes-chave que fazem as comunidades

serem diferentes entre escalas espaciais diversas: a abundância relativa e as características

biológicas das espécies, tornando a abordagem baseada somente na composição de espécies

uma abordagem incompleta (Villéger et al., 2012; Castro et al., 2020). Tais componentes

podem auxiliar na identificação de mudanças na estrutura de comunidades aquáticas ao longo

de gradientes ecológicos de distúrbios antrópicos (Ligeiro et al., 2013), e no entendimento de

como os atributos das espécies influenciam na estruturação de tais comunidades (Bello et al.,

2009; Heino & Tolonen, 2017; Castro et al., 2020; Kruk et al., 2020). Portanto, a importância

do uso da diversidade funcional tem sido amplamente reconhecida como essencial para



33

entender a estrutura e função da comunidade, principalmente em estudos onde há partição da

diversidade biológica em diversas escalas e gradientes de distúrbio (Perez-Rocha et al., 2019;

Villéger et al., 2013; Castro et al., 2020). Determinar a escala espacial onde há maior

variabilidade biológica pode auxiliar na tomada de decisão dos gerenciadores, permitindo que

estes saibam onde devem focar seus esforços e recursos para melhor manutenção da

biodiversidade (Castro et al., 2020).

A classificação dos grupos funcionais é feita a partir das estratégias adaptativas das

espécies, levando em consideração, principalmente, a resposta destas aos fatores “estresse” e

“distúrbio” (Nishimura et al., 2015). Tais fatores são considerados os principais em termos de

estruturação de habitat sendo, portanto, os principais processos que explicam a distribuição e

dinâmica dos organismos nos ecossistemas (Franceschini et al. 2009; Cruz et al., 2013;

Nishimura et al., 2015). O uso da classificação funcional tem sido uma ferramenta

fundamental para compreender e descrever melhor as comunidades, além de predizer

respostas e mudanças antrópicas nos ecossistemas a um nível global (Reynolds et al., 2002;

Pillar, 2000; Cruz et al., 2013; Nishimura et al., 2015).

A primeira abordagem de grupos funcionais foi feita por Reynolds em seu livro

“Vegetation processes in pelagic: a model for ecosystem theory” (1997), onde ele definiu

empiricamente os grupos com base na relação superfície/volume das espécies dominantes e na

semelhança de resposta a determinados conjuntos de condições ambientais (Nishimura et al.,

2015). Em 2002, Reynolds e colaboradores realizaram uma revisão das informações de

grupos funcionais apresentadas no livro, e nesta revisão foram apresentados 31 grupos

funcionais (Reynolds et al. 2002; Nishimura et al., 2015). A divisão dos grupos foi

representada por códigos alfanuméricos denominados códons, cuja maior parte forma grupos

polifiléticos (Reynolds et al., 2002; Silva, 2006; Nishimura et al., 2015). A classificação de

Reynolds é feita a partir dos seguintes critérios: potencial das espécies, reprodução,

sobrevivência, aspectos morfológicos (tamanho, forma), aerótopos, espinhos, formação de

colônias, número de células e formação de estruturas silicosas (Silva, 2006). Após este

trabalho, os grupos funcionais foram sendo incrementados e atualizados, e atualmente esta

abordagem conta com 40 grupos funcionais (Padisák et al., 2009).

Outra abordagem foi desenvolvida por Salamaso e Padisák (2007), no qual eles se

basearam em características morfofuncionais simples para classificação dos grupos. Algumas

características utilizadas foram mobilidade (presença ou ausência de flagelo) capacidade

potencial de obtenção de carbono (mixotrofia), requerimentos nutricionais específicos,
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tamanho, forma e presença e ausência de envelope gelatinoso (Salamaso & Padisák, 2007;

Nishimura et al., 2015). Tais critérios resultaram em 31 grupos morfofuncionais. Os autores

disponibilizaram, em seu trabalho, uma tabela que se assemelha a uma chave de identificação,

a fim de facilitar a classificação e diminuir a incorrência de erros pelos usuários desta

abordagem (Nishimura et al., 2015). Tal abordagem, porém, é raramente utilizada (Tolotti et

al., 2010).

Uma terceira abordagem foi elaborada, partindo da premissa que habilidades competitivas

(como por exemplo, assimilação de nutrientes e luz, crescimento, mecanismos de flutuação,

entre outros) são refletidas em atributos morfológicos (tamanho, presença de flagelo e

mucilagem). Tal abordagem, desenvolvida por Kruk et al. (2010), possui como destaque,

portanto, o uso de características morfofuncionais dos organismos para classificação

(Nishimura et al., 2015). Nesta classificação, os organismos fitoplanctônicos são reunidos em

sete GFBM’s. Uma vantagem deste procedimento de classificação é que, por serem baseados

em atributos de fácil observação, os GFBM’s minimizam as falhas de classificação, podendo

ser usado por usuários menos experientes e sem a necessidade de boa resolução taxonômica

(Kruk et al., 2010; Nishimura et al., 2015).

Dias & Huszar (2011) fizeram um estudo entre a relação dos grupos funcionais de

Reynolds e os diferentes tipos de sistemas aquáticos brasileiros (estuários, rios, lagoas

costeiras, lagos de inundação, lago natural profundo e grandes reservatórios) e concluíram que

este esquema de classificação é uma potencial ferramenta para sintetizar os tipos de

comunidades em ecossistemas aquáticos brasileiros (Rosal, 2014). Por sua ampla aplicação

em estudos e grande detalhamento de características dos grupos, o trabalho de Reynolds et al.

(2002) tem sido amplamente utilizado como classificação e é a abordagem funcional mais

utilizada e clássica (Padisák et al, 2009; Melo, 2012; Kruk et al., 2020).

Segundo Castro et al. (2020) o conhecimento sobre os impulsionadores de dissimilaridade

de espécies entre habitats e sobre os mecanismos moduladores da distribuição de diversidade

funcional em ambientes aquáticos permanece com muitas lacunas. Assim sendo, a análise

particionada das diversidades taxonômica e funcional oferece uma ferramenta única de

entendimento de processos ecológicos que estruturam as comunidades biológicas em

gradientes ambientais ou em escalas espaciais (Villéger et al., 2013; Castro et al., 2020).

A teoria de metacomunidades tem sido considerada uma das mais promissoras para

compreensão dos fatores influenciadores da diversidade e estrutura de comunidades e,

consequentemente, o estudo de metacomunidades tem se ampliado de forma intensa (Logue et
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al., 2011; Winegardner et al., 2012; Braga et al., 2017). Ademais, a teoria de

metacomunidades provê uma estrutura adequada para identificar processos determinísticos e

estocásticos considerando múltiplas escalas espaciais (Wilson, 1992; Leibold et al., 2004;

Huber et al., 2020), uma vez que, sob esta abordagem, as comunidades estão conectadas

espacialmente e, consequentemente, os processos envolvidos em suas assembleias são o

resultado da interação entre fatores locais e dinâmicas regionais (Huber et al., 2020).

O termo metacomunidades foi primeiramente proposto em 1991, pelos pesquisadores

Hanski & Gilpin que, ao realizarem uma revisão bibliográfica sobre metapopulações,

sugeriram a extrapolação do conceito para o nível de comunidade (Braga et al., 2017). Tal

conceito, porém, ficou em desuso até o ano 2001, onde Hubbel retomou o conceito e o definiu

como “um conjunto de todos os organismos e espécies troficamente similares em uma coleção

regional de comunidades locais” (Braga et al., 2017). Após isso, outros autores propuseram

definições de metacomunidades. Atualmente, a mais utilizada é a de Leibold et al. (2004), que

descreve a metacomunidade como “um conjunto de comunidades locais ligadas pela dispersão

de múltiplas espécies potencialmente interativas” (Braga et al., 2017). A concepção de

metacomunidades é flexível, o que permite sua aplicação a todos os organismos, independente

da escala espacial utilizada (Braga et al., 2017), o que faz deste um conceito extremamente

vantajoso, principalmente em estudos que abordam diferentes escalas. Além disso, a presença

de uma terminologia própria na teoria de metacomunidades é um excelente auxílio para

descrição e diferenciação de escalas espaciais (Leibold et al., 2004).

É importante realizar-se estudos que comportam diferentes escalas pelo fato de que,

enquanto algumas variáveis apresentam alta variação em escalas espaciais pequenas (como

por exemplo tipos de substratos), outras variáveis possuem uma variação que só pode ser

identificada em escalas espaciais grandes (cobertura da terra, inclinação da bacia, etc.) (Castro

et al., 2020). Portanto, enquanto no primeiro caso a dissimilaridade da comunidade pode ser

observada em pequena escala, no segundo caso a comunidade aparentará uma similaridade

que não condiz com a realidade, caso o estudo seja realizado somente em uma escala espacial

pequena (Declerck et al., 2011; Castro et al., 2020). Assim sendo, para entender os padrões

estruturadores da biodiversidade, é necessário o estudo dos fatores ambientais ao longo de

diferentes escalas (Heino et al., 2007; Barton et al., 2013; Castro et al., 2020).

Segundo Werner (1998), a experimentação é a maior ferramenta para estudos de ecologia

de comunidades. O autor ressalta que, apesar de experimentos serem uma ferramenta muito

útil, o modo que estes têm sido implementados não dão robustez aos resultados, pois sem o
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componente teórico, a única função da experimentação é demonstrar a importância de um

fator, sem se preocupar em como o mesmo interage com outros fatores e a natureza das

conexões. Para aumentar a força do componente experimental, e resolver o problema de troca

entre controle e realismo, é necessário conduzir experimentos em diferentes níveis e escalas

(Werner, 1998). Tal metodologia permite revelar novos fenômenos nos diferentes níveis

analisados, e aumentar a efetividade dos estudos em outros níveis ao utilizar a força dos

estudos em um determinado nível (Werner, 1998).

Um exemplo de necessidade de conduzir experimentos em diferentes níveis é o caso dos

MLUF (multiple land use fugacity models), que enfatizam processos abióticos e transporte

físico, com representações simplificadas de interações entre organismos ao longo dos níveis

tróficos (Diamond et al., 1992; Mackay & Arnot, 2010; Schiesari et al., 2017). Portanto, tais

modelos têm sido extremamente úteis para entender os processos básicos de transporte e guiar

estudos posteriores, mas possuem incertezas críticas devido à falta de dados específicos locais

e à falta de incorporação da complexidade dinâmica que existe no compartimento biológico, o

que os tornam inadequados para estudos visando avaliar o destino de contaminantes em

escalas variando de local a global (Arnot et al., 2010; Schiesari et al., 2017). Por

consequência, existem poucos trabalhos avaliando o impacto de contaminantes em

metacomunidades e metaecossistemas. Apesar de existir um esforço recente de incorporar o

realismo ecológico em estudos de ecotoxicologia, os estudos recentes têm focado em

ecossistemas locais e nos efeitos dos contaminantes em determinada espécie ou grupo, e não

em uma escala de comunidade e impactos no ecossistema de estudo (Schiesari et al., 2017).

Uma abordagem que vem sido amplamente utilizada para avaliar os impactos de

agroquímicos nos ecossistemas é o uso de microcosmos e mesocosmos experimentais

(Kennedy et al., 1995; Hanazato, 1998). Por definição, microcosmos são unidades

experimentais parcialmente fechados e limitados (Odum, 1984), e geralmente comportam <1L

de volume (Srivastava et al., 2004). Em uma definição mais ecológica, microcosmos são

pequenos habitats povoados por pequenos organismos (Srivastava et al., 2004). Este tipo de

ambiente traz como vantagens uma alta replicabilidade, dinâmicas temporais rápidas e

movimentos restritos, além de ser uma abordagem prática e relativamente simples (Srivastava

et al., 2004; Jessup et al., 2004). Tais unidades são utilizadas para estudos ecológicos ou

ecotoxicológicos (Lay et al., 1993) pois, por simularem habitats naturais, as interações

ecológicas e os efeitos de herbicidas e pesticidas são possíveis de ser estudados (Lay et. al,

1993). Por serem organismos de rápida sucessão, sistemas microbianos podem ser utilizados
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para abordar questões ecológicas em várias escalas temporais, e para explorar as respostas a

mudanças ambientais em nível de comunidade (Lawton, 1995; Bohannan & Lenski, 2000;

Jessup et al., 2004). Estudos em mesocosmos são ferramentas úteis para simular condições

que ocorrem em todos os ecossistemas brasileiros, assim como para acompanhar a sucessão

das comunidades, prever o grau de impacto do aporte excessivo de nutrientes e de

agroquímicos, além de identificar quais dos elementos em análise terão maior importância nas

alterações do ambiente estudado (Nishimura et al., 2015).

2. Objetivo

O objetivo desta dissertação é testar experimentalmente a hipótese de que a intensificação

do uso e manejo da terra promove uma homogeneização de comunidades fitoplanctônicas.

Mais especificamente, utilizamos um delineamento experimental em que quatro tratamentos

foram adicionados, adjacentes entre si, a fim de testar a hipótese supracitada. Para tanto,

diferentes níveis de manejo foram feitos: para Floresta, o ambiente foi mantido como uma

borda de floresta natural, sem impactos; para a Pastagem Extensiva, foi adicionado somente a

espécie de gramínea exótica do gênero Brachiara sp.; para a Pastagem Intensiva, além da

gramínea, foi realizado a adição de fertilizante; e, por fim, no Canavial, foram adicionados

fertilizantes, pesticidas e herbicidas. Além desse delineamento de intensificação espacial,

também houve um acompanhamento ao longo de diferentes momentos, para avaliar o impacto

do processo de manejo ao longo de todo o período experimental

3. Hipóteses e previsões

Hipótese 1. Comunidades fitoplanctônicas serão progressivamente mais similares entre si

ao longo do gradiente de intensificação no uso e manejo da terra; esta similaridade

progressiva se manifestará tanto do ponto de vista taxonômico como funcional. Em outras

palavras, a diversidade beta taxonômica e/ou funcional declinará no sentido floresta -

pastagem extensiva - pastagem intensiva – canavial.

Hipótese 2. Comunidades fitoplanctônicas serão progressivamente mais similares entre si

à medida que o tempo a partir do início do experimento passa, em função do acúmulo de
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práticas de manejo que caracterizam o ciclo agrícola; esta similaridade progressiva se

manifestará tanto do ponto de vista taxonômico como funcional. Neste caso, a diversidade

beta taxonômica e/ou funcional declinará no sentido T1 > T2 > T3 > T4.

Hipótese 3. Tanto no caso da Hipótese 1 como da Hipótese 2 a homogeneização da

comunidade dar-se-á (i) por uma redução da variabilidade ambiental entre microcosmos de

um mesmo tratamento ou momento de amostragem e/ou por (ii) alterações em condições

ambientais importantes para algas do fitoplâncton tais como luz, nutrientes e pesticidas.

Hipótese 4. Tanto no caso da Hipótese 1 como da Hipótese 2 a homogeneização funcional

será mais pronunciada que a homogeneização taxonômica, uma vez que a intensificação no

uso da terra deverá levar a uma convergência de funções tolerantes a condições ambientais

importantes para algas do fitoplâncton tais como luz, nutrientes e pesticidas, e não causará

uma convergência tão acentuada na taxonomia, uma vez que diversas espécies podem

pertencer a estas funções tolerantes.

4. Material e métodos

a) Delineamento experimental

O experimento que constituiu a base deste Projeto de Mestrado encontra-se no escopo de

um Projeto Temático intitulado Consequências ambientais da conversão pastagem-cana-de-

açúcar e intensificação das pastagens (Processo FAPESP: 2015/18790-3; Luiz Antonio

Martinelli Pesquisador Responsável; Luis Schiesari Pesquisador Principal). Tal projeto teve

como propósito analisar, de modo experimental, as consequências ecológicas,

ecotoxicológicas e biogeoquímicas da intensificação no uso da terra. O componente principal

deste projeto foi um experimento de campo no qual 15 plots de pastagens extensivas de 50m x

50 m (portanto 0,25 ha) foram delimitados em cada uma de três fazendas experimentais

(Brotas, Sorocaba e Manduri). Entre outubro e dezembro de 2018 um terço destes plots foi

convertido, em cada fazenda, para pastagem intensiva através de gradagem, fertilização e

semeadura e um terço convertido para canaviais através de gradagem, fertilização e plantio.

Um terço dos plots permaneceu como pastagem extensiva como controle. Seguiram-se boas
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práticas agrícolas convencionais no manejo da terra na região Centro-Sul do Brasil (Rosset et

al., 2014).

Ao final de um ano de plantio, e logo antes da colheita da cana-de-açúcar e início de um

novo ciclo agrícola, um experimento de campo foi montado, aninhado ao sistema de plots

experimentais em Brotas, município do estado de São Paulo, utilizando 48 caixas plásticas de

58L de cor preta (63cmx46cmx26cm). Cada caixa representou uma mancha (patch) de poça

temporária. As caixas foram instaladas em trios, e cada trio representou uma localidade

(locality), e neste projeto uma localidade foi equivalente a uma metacomunidade (conjunto de

comunidades locais ligadas pela dispersão de múltiplas espécies potencialmente interativas;

Leibold et al., 2004; Braga et al., 2017). Tais denominações foram baseadas nas definições de

Resetarits & Silberbush (2016). A escolha do uso do nível de metacomunidades foi feita para

possibilitar a observação de diferenças das comunidades em diferentes níveis: diferenças no

mesmo tratamento (comparando as trincas), diferenças entre tratamentos em um mesmo

tempo (análise espacial) e diferenças entre tempos para o mesmo tratamento (análise

temporal).

Figura 3: Esquema representativo da estrutura de mesocosmos de um tratamento (Pastagem Extensiva). CX =

corresponde a Caixa (microcosmos utilizados neste experimento); PE = corresponde ao tratamento Pastagem

Extensiva
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Figura 4: Foto retirada por drone em abril de 2019, do experimento de campo implementado na cidade de

Brotas, São Paulo. Os plots de tons mais claros e mais próximos à parte de terra batida pertencem ao tratamento

Pastagem Extensiva; os plots de tons verde-escuro e localizados no meio do experimento pertencem ao

tratamento Pastagem Intensiva; por fim, os plots de tons verde médio e localizados mais ao fundo da imagem

pertencem ao tratamento Canavial.

As 12 caixas (agrupadas em 4 trios e correspondentes a 4 metacomunidades) foram

dispostas em quatro diferentes tratamentos (plots) distribuídos ao longo de nossa simulação de

intensificação do uso da terra. O plot 1, localizado na floresta adjacente ao campo agrícola, foi

o tratamento controle, onde não houve nenhum manejo da terra ou aplicação de agroquímicos.

O plot 2 foi instalado em um sistema de pastagem extensiva, onde só havia a gramínea

pertencente ao gênero Brachiaria sp., para simular a diferença de comunidades submetidas a

ambientes de pastagens. O plot 3 consistiu em um tratamento de pastagem intensiva, em que

foi adicionado o fertilizante NPK após algumas semanas do plantio de gramíneas. Por fim, o

plot 4 consistiu no tratamento de maior intensificação do uso da terra, onde houve a plantação

de cana de açúcar, e aplicação de fertlizante NP, vinhaça, Fipronil (5-amino-1-[2,6-dicloro-4-

(trifluorometil)fenil]-4-(trifluorometasulfinil)-1H-pirazol-3-carbonitrila) e 2,4-D (2,4-

diclorofenoxiacético). A vinhaça, também conhecida como restilo ou vinhoto, é um produto

de calda no processo de destilação do licor de fermentação do álcool de cana-de-açúcar, e é

utilizada em sistemas agrícolas por possuir um alto valor fertilizante, pois é constituído

majoritariamente por matéria orgânica (Da Silva et al., 2007). O fipronil é um inseticida,

utilizado para controlar uma ampla gama de insetos, como formigas, baratas e besouros
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(Pesticide Properties DataBase, 2020). Por fim, o 2,4-D é um herbicida seletivo e sistêmico,

utilizado para controlar o crescimento de ervas-daninhas (Pesticide Properties DataBase,

2020).

As caixas foram instaladas em 4 de outubro de 2019 (previamente à realização das

práticas de manejo, como pode ser observado na Tabela 1 a seguir), e preenchidas com água

do poço da granja, até sua capacidade máxima (58L) em 22 de outubro de 2019. A instalação

foi feita cavando-se buracos na terra, e estes buracos possuíam medidas correspondentes às

das caixas, para que as caixas pudessem ficar no nível do solo, dando um maior realismo à

simulação das poças temporárias. A água utilizada era desprovida de macro e

microorganismos, e as caixas foram deixadas para serem colonizadas naturalmente pelos

organismos aquáticos. Telhas foram colocadas nas caixas, a fim de servirem como ancoragem

para insetos e anfíbios que caíssem na água tivessem uma forma de sair. Este experimento,

por estar inserido no projeto temático, teve suas caixas em layout de trincas instaladas

próximas aos mesocosmos previamente construídos para realização de outros experimentos

(início da construção dos mesocosmos, 23 de setembro de 2019; início do experimento do

projeto temático, 4 de outubro de 2019).
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Figura 5: Fotos do experimento de campo realizado em Brotas. A – plot de pastagem extensiva (PE); B – plot de

pastagem intensiva (PI); C – plot de plantação de cana-de-açúcar (CA); D – plot de fragmento de floresta. Fotos

retiradas em 28 de novembro de 2019.
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b) Área de estudo

O estudo foi conduzido na Unidade de Pesquisa e Desenvolvimento de Brotas, pertencente

à Agência Paulista de Tecnologia dos Agronegócios (APTA). Brotas (22º17’57.68” S,

48º08’33.08” W) é um município pertencente ao estado de São Paulo, Sudeste do Brasil, cuja

altitude é de 708m e o clima é caracterizado como subtropical úmido influenciado por

monções (Köppen-Geiger Cwa), com temperatura média anual de 19,9ºC e precipitação

média anual de 1367mm, sendo 81% da pluviosidade concentrada entre os meses de Outubro

a Março (>139mm a cada mês) (Alvares et al., 2013). Anteriormente ao início da

manipulação experimental (Agosto de 2018), uma análise para determinação do tipo de solo

foi realizada, no qual foi determinado que, a um espectro de 0-20cm de profundidade, o solo é

majoritariamente arenoso (89,9% arenoso, 7,8% argiloso e 2,8% silte), acídico (pH = 4,9),

com alta concentração de matéria orgânica, e baixo conteúdo de fósforo e cálcio (Martinelli

pers. com.).

c) Manejo da terra e coleta de amostras

Foram realizadas coletas de amostras para parâmetros básicos de qualidade de água,

nutrientes, resíduos de pesticidas e fitoplâncton em quatro momentos. Três delas foram uma

semana depois de etapas importantes do manejo da terra, e a última coleta ocorrendo um mês

após o último manejo, tendo a última coleta sido realizada para observar se as comunidades

retornaram a uma estruturação semelhante a que tinham antes das etapas de manejo ou se

permaneceram com a mesma estrutura observada após o último manejo.

Tabela 1: cronograma de manipulação de agroquímicos. As datas indicam o dia, mês e ano em que foi realizado

o manejo, e os plots estão indicados nas respectivas colunas. As células com X denotam que não houve

manipulação naquele plot. As coletas de água foram feitas para análises de nutrientes, agroquímicos e

fitoplâncton.

DATA PASTAGEM

EXTENSIVA

PASTAGEM

INTENSIVA

CANAVIAL

22 de outubro de 2019 Preenchimento das caixas com água do poço

23 de outubro de 2019 X NPK NP

06 de novembro de 2019 X X Vinhaça
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A água das caixas foi homogeneizada antes da coleta, a fim de obter-se uma amostra

representativa de toda a comunidade presente em cada mancha, e cada amostra foi coletada

em uma garrafa de 300ml, e posteriormente distribuídas em dois tubos Falcon de 50ml para

nutrientes e um frasco âmbar para fitoplâncton (180ml). As amostras de fitoplâncton foram

conservadas com lugol (2%). Amostras de nutrientes foram imediatamente armazenadas em

freezer após coleta. Dados físico-químicos foram medidos com auxílio da sonda

multiparamétrica YSI ProDSS (©2014 YSI), que proporcionou dados de temperatura (ºC),

oxigênio dissolvido (mg/L), condutividade (µS/cm), pH e turbidez (NTU). As medições

foram realizadas antes de cada coleta de água, à exceção da primeira medição, que foi

realizada um dia depois da coleta (14/11, 27/11, 14/12 e 12/01). Os dados foram tabelados,

juntamente com informações adicionais de hora de medição, profundidade da água (cm),

chuva em momento próximo a medição e limpidez do céu (em uma escala de 1/8, muito limpo,

a 8/8, nublado).

As análises de pesticidas foram realizadas na Universidade de Campinas, em parceria com

o Laboratório de Química Ambiental (LQA-IQ-UNICAMP), coordenado pela professora

Cassiana Montagner. As amostras foram analisadas através de um aparelho de Cromatografia

Líquida (Agilent 1200) acoplado à Espectrometria de Massas (Agilent 6410B; Agilent

Technologies – Santa Clara, USA), também conhecido como LC-MS/MS, após extração em

fase sólida conforme Goulart et al. (2020). A separação cromatográfica foi realizada com a

coluna Zorbax SB-C18 (2.1 x 30 mm, tamanho da partícula de 3.5 µm; Agilent Technologies).

A temperatura da coluna foi ajustada para 30ºC, o volume de injeção foi de 10 µL, a taxa de

fluxo foi de 0.3 ml min-¹ e a fase móvel foi aquosa e consistiu de 0,01% de hidróxido de

amônio (solvente A) e metanol (solvente B). O controle de qualidade e segurança foi

realizado seguindo as normativas propostas pelo Inmetro (Instituto Nacional de Metrologia

Qualidade e Tecnologia) e pela Anvisa (Agência Nacional de Vigilância Sanitária). As figuras

13 de novembro de 2019 Coleta de água Coleta de água Coleta de água

22 de novembro de 2019 X X Fipronil

29 de novembro de 2019 Coleta de água Coleta de água Coleta de água

08 de dezembro de 2019 X X 2,4-D

15 de dezembro de 2019 Coleta de água Coleta de água Coleta de água

15 de janeiro de 2020 Coleta de água Coleta de água Coleta de água



45

de mérito analisadas foram: limite de detecção (LD) e limite de quantificação (LQ), seguindo

a metodologia proposta por Goulart et al. (2020).

As análises de nutrientes foram realizadas em parceria com a Universidade Federal do

ABC (UFABC), pelo professor Doutor Ricardo H. Taniwaki. As amostras para fósforo

dissolvido foram digeridas (Valderrama, 1981) e analisadas utilizando o método do ácido

ascórbico (APHA 4500-P E) (APHA, 2005). Para tanto, 15ml de amostra de água foram

filtradas em filtros de fibra de vidro (Pall Corporation A/E) e digeridas através do uso de

persulfato de potássio e ácido bórico (Valderrama, 1981). Após o processo de digestão,

reagentes combinados foram adicionados às amostras e analisadas no espectrofotômetro, em

uma absorbância de 880nm (APHA, 2005). O controle de qualidade da análise foi feito

através do uso de brancos, amostras repetidas, e amostras padrões entre as análises de rotina.

As análises de nitrogênio total dissolvido, carbono orgânico total, carbono inorgânico total e

carbono total foram realizadas em um analisador de carbono orgânico total (TOC-L Shimadzu)

acoplado com uma unidade de medição de nitrogênio total (TNM-L Shimadzu). Para tal, 30ml

de amostra de água foram filtradas em filtros de fibra de vidro (Pall Corporation A/E) e

injetadas no equipamento TOC. O controle de qualidade da análise foi realizado do mesmo

modo que o procedimento anterior (brancos, réplicas e padrões).

d) Identificação e contagem de fitoplâncton

Para análise do fitoplâncton, as amostras foram devidamente homogeneizadas, e uma sub-

amostra de volume conhecido (25ml) foi retirado (Brierley et al., 2007). O volume exato da

amostra analisada depende da densidade fitoplanctônica encontrada (Brierley et al., 2007).

Tal sub-amostra foi concentrada utilizando-se o procedimento de sedimentação de células em

câmaras de Utermöhl com base na metodologia proposta por Sun & Liu (2003), a fim de

garantir uma amostra representativa da comunidade (garantindo a representatividade de

espécies raras). A identificação foi feita, sempre que possível, a nível infra genérico,

analisando-se as características morfológicas e morfométricas dos organismos. Para tais

identificações, foram utilizados diversos materiais, como livros (Bicudo & Menezes, 2006;

Wehr & Sheat, 2003; Bellinger & Sigee 2010), trabalhos prévios (Nogueira & Rodrigues,

1999; Okolodkov, 2008; Pimentel et al., 2015), chaves (Bicudo & Bicudo, 1970; Bicudo,

2014) e sites (http://www.cyanodb.cz/). Atualizações taxonômicas foram realizadas com base

no domínio algaebase (https://www.algaebase.org/), que alimenta constantemente a lista de
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atualizações nas nomenclaturas e realocações de classificação taxonômica. A contagem do

fitoplâncton foi realizada também com base na metodologia proposta por Sun & Liu (2003),

no mesmo microscópio e sob aumento de 400 vezes. As alíquotas foram submetidas a

sedimentações de tempos variados, sendo o mínimo de 3 horas e 30 minutos e o máximo de

18 horas, e a câmara de sedimentação utilizada foi a de 25ml para todas as amostras.

A contagem dos indivíduos foi realizada em transectos aleatórios traçados no campo da

câmara (horizontais, verticais e/ou diagonais) e o limite da contagem, ou seja, o número

mínimo de campos contados por câmara de sedimentação foi determinado por meio de dois

critérios: a) gráfico de estabilização do número de espécies, obtido a partir de espécies novas

adicionadas com o número de campos contados e b) o de espécies mais abundantes, obtido

pela contagem de até 500 indivíduos da espécie mais comum. No caso de ocorrência de alta

abundância ou florações, foi realizada a contagem de até 500 indivíduos da segunda espécie

mais abundante (Tucci, 2002; Rosal, 2014).

As análises quantitativas e qualitativas foram realizadas com auxílio do uso do

microscópio invertido Zeiss Axio Observer

(https://www.zeiss.com/microscopy/int/products/light-microscopes/axio-observer-for-

biology.html), com câmara clara, retículo micrometrado e câmara fotográfica acoplados,

pertencente ao Laboratório de Biomedicina e Biotério de Experimentação (EACH, prédio A3,

ala 1), sob coordenação dos professores Marcelo Nolasco e Michele Schultz. As amostras

foram examinadas em aumentos de 400 e 750 vezes.

e) Grupos funcionais de Reynolds 2002 revisado por Padisák 2009

As espécies foram classificadas nos Grupos Funcionais de Reynolds (GFR), de acordo

com a revisão de Padisák (2009). Os códons (grupos) são agrupados a fim de refletir

mudanças sazonais (A-D para florações de primavera, E-H para associações no começo da

estratificação de verão, e assim por diante) e dentro de cada bloco, há também uma distinção

das preferências (B  E  L  N representa a progressão sazonal em um lago temperado

mesotrófico e C  G  M  P resume sistemas eutróficos). As letras utilizadas são

somente classificatórias, não tendo nenhum significado literal de abreviação (Reynolds et al.,

2002).

Dado essa classificação, fica claro que os códons não são exclusivos de determinados

grupos de algas, assim como o fato de que táxons não relacionados filogeneticamente podem
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estar agrupados no mesmo códon. Por exemplo, as associações A, B, C, D, MP, N, P e T são

formadas por diatomáceas; as associações F, G, J, K, MP, N, P, T, X e W reúnem espécies de

clorófitas; H, K L, M, MP, R, S, T, W e Z agrupam espécies de cianobactérias; E, L, Q, U, V,

W, X e Y são formados por espécies de fitoflagelados (Padisák et al., 2009; Melo, 2012).

Além disso, os códons podem possuir subdivisões, como por exemplo H1 e H2; Lo e Lm; S1,

S2 e Sn; W1, W2, Wo e Ws; X1 e X2, dentre outros.

Para classificação correta dos códons, utilizou-se como base o trabalho de Padisák e

colaboradores (2009) para descrição do hábitat, lista de representantes e classificações

errôneas e a tabela suplementar para uma visualização mais dinâmica das espécies

representativas de cada códon e onde os autores apontam os agrupamentos errôneos.

f) Análises numéricas e estatísticas

A densidade fitoplanctônica foi calculada através do uso da seguinte equação:

� = � ×
� × �
� × �

Em que:

N = Número de unidades por volume da amostra

x = Número médio de unidades por transecto ou grid (ou número total de unidades da câmara)

A = Área da câmara

v = Volume sedimentado de amostra na câmara

a = Área contabilizada do campo (grid, transecto ou câmara)

d = Fator de diluição ou concentração da amostra (1 x diluído d=2; 1 x concentrado d=0,5)
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Os dados abióticos e bióticos foram agrupados e análises exploratórias, realizadas. Foram

realizadas análises univariadas (ANOVA’s) e multivariadas (PCA’s, nMDS’s,

PERMANOVA’s, PERMDISP) com auxílio do programa R (R Core Team 2006). Para os

dados bióticos foram feitas, também, análises de diversidade e análises de diversidade beta

com o auxílio do programa R.

As análises dos fatores abióticos foram separadas em três conjuntos: nutrientes,

parâmetros de qualidade da água e pesticidas. Análises de Variância (ANOVA’s) foram

realizadas para encontrar diferenças significativas entre tratamentos, entre tempos e com a

interação entre ambos, com uso dos pacotes vegan (Oksanen et al., 2012) e readxl (Wickham

& Bryan, 2019). Quando relatado um valor significativo, uma análise post hoc era utilizada

para identificar quais pares de amostras apresentavam as diferenças apontadas. A análise post

hoc foi realizada utilizando-se a função linear model (lm), seguido das funções anova (Teste

Tipo II do pacote car; Fox & Weisberg, 2019) e emmeans com ajuste de Tukey para p-valor

(Lenth, 2021). Para melhor visualização dos dados, foram realizados gráficos do tipo boxplot,

em que os dados foram separados por tratamento e tempo, e as diferenças significativas foram

sinalizadas por siglas.

Dado a construção do delineamento amostral possibilitar a análise tanto de diferenças de

tratamento quanto diferenças ao longo do tempo de manejo, as análises multivariadas

consistiram em dois tipos: dados separados por plots (análise espacial) e dados separados por

data (análise temporal). Os padrões de distribuição espacial e temporal das variáveis

ambientais entre os plots de manejo foram evidenciados por Análises de Componentes

Principais (PCA’s) por Escalonamentos Multidimensionais Não-Métricos (nMDS’s) e

testados pela Análise Multivariada de Permutação (PERMANOVA; Anderson, 2005),

padronizando os dados com a função decostand (método standardize, Oksanen et al., 2012).

Adicionalmente, a variância (dispersão) das variáveis ambientais entre os diferentes

tratamentos foi analisada pelo método da dispersão permutacional (PERMDISP; Anderson,

2005). Tais análises foram realizadas através do pacote vegan do programa R (R Core Team

2006; Oksanen et al., 2012).

No caso dos dados de espécies, foram realizadas nMDS’s submetendo as variáveis à

transformação de Hellinger (Legendre & Gallagher, 2001), utilizando a função decostand do

pacote vegan do R (Oksanen et al., 2012). A distância escolhida foi a de Bray-Curtis, com

999 iterações e 2 dimensões. A transformação para tabela de presença e ausência foi realizada
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com auxílio do R (R Core Team 2006). As análises de PERMANOVA foram realizadas

utilizando a função adonis, pertencente ao pacote vegan (Oksanen et al., 2012).

Para medir a diversidade beta, foi utilizado a metodologia de Anderson et al. (2006), que

propõem que, para um grupo de unidades amostradas em determinada área, a β-diversidade

pode ser medida como a distância média (ou dissimilaridade) de uma unidade amostral ao

centroide do grupo, utilizando-se a medida de dissimilaridade apropriada. O centroide deve

ser definido na coordenada principal da medida de dissimilaridade escolhida (Anderson et al.,

2006). Tal conceito foi escolhido por ser flexível e poder ser utilizado com qualquer medida

de dissimilaridade ecologicamente significativa. Também possui como vantagem o fato de

poder realizar testes de diferenças de diversidade beta entre áreas ou grupos (Anderson, 2006;

Anderson et al., 2006). Para padronização, foi escolhido o índice de Sorensen para os dados

de presença e ausência, devido ao fato de este ser o mais comumente utilizado, além de ter

como vantagem de não só expressar o verdadeiro turnover, como também demonstrar

sensibilidade a diferenças de riqueza de espécies entre locais (Koleff et al., 2003; Baeten et al.,

2012). Para os dados de abundância, foi utilizado o índice de Bray-Curtis para padronização,

por ser um índice amplamente utilizado e bem estabelecido. Os cálculos de β-diversidade

foram realizados utilizando-se o pacote vegan, pertencente ao programa R (R Core Team,

2006).

As análises de variabilidade e condição ambiental foram realizadas através da construção

de Modelos Lineares (LM’s), sendo a variável resposta a diversidade beta (taxonômica e

funcional) das metacomunidades, e as preditoras os parâmetros variabilidade e condição

ambiental. Para o cálculo da variabilidade ambiental, foram realizadas medidas de diversidade

beta para os dados abióticos, através da análise PERMDISP, utilizando-se como medida a

distância média para o centroide. Para a obtenção de valores de condição ambiental, foram

extraídos valores correspondentes aos loadings (carregamento das variáveis) das coordenadas

dos eixos PC1 e PC2 de uma ACP realizada para os dados abióticos ao final do experimento

(T4). Para relacionar os valores obtidos com a diversidade beta, que foi calculada para cada

trinca de estudo, foi realizado uma média dos loadings de cada 3 microcosmos, obtendo-se,

assim, um valor para cada trinca. Todas as análises foram realizadas utilizando-se o programa

R (R Core Team, 2006).
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5. Resultados

5.1 Efeitos do uso e manejo da terra sobre o ambiente físico-químico

5.1.1 Análises univariadas

Tabela 2: Resultados de ANOVAs para efeitos de tratamento, tempo e tratamento X tempo em cada uma das

variáveis abióticas analisadas. Para variáveis com efeitos principais significativos é apresentada a comparação

post hoc pareada de Tukey. Letras diferentes representam diferenças significativas entre tratamentos ou

momentos no tempo. O número de graus de liberdade é 3 para efeitos principais e 9 para interações. NS=não

significativo, *0,01<p<0,05 e **p<0,01.

F
Tratamento

F
Tempo

F
TratamentoXTempo

Profundidade 23,95**
FLb PEb PIa CAa

111,75**
T1a T2a T3b T4b

10,11**

Temperatura 33,11**
FLb PEa PIb CAa

89,09**
T1a T2b T3a T4b

44,54**

Oxigênio Dissolvido 2,04NS 2,48NS 1,14NS

Condutividade 5,49**
FLb PEa PIa CAa

0,31NS 1,40NS

pH 11,11**
FLa PEb PIb CAa

0,17NS 4,24**

Turbidez 12,72**
FLa PEb PIb CAa

4,47**
T1a T2 T3 T4b

0,63NS

Carbono Orgânico
Dissolvido

23,83**
FLb PEa PIa CAb

3,08*
T1a T2a T3a T4b

1,75NS

Carbono Total
Dissolvido

19,57**
FLb PEa PIa CAb

0,63NS 1,13NS

Carbono Inorgânico
Dissolvido

10,29**
FLb PEa PIa CAa

0,87NS 0,82NS

Nitrogênio Total
Dissolvido

1,89NS 1,12NS 1,24NS

Fósforo Total Dissolvido 21,48**
FLb PEa PIa CAa

0,19NS 0,28NS

Fipronil 12,82**
FLa PEa PIa CAb

6,92**
T1a T2b T3a T4a

6,77**

2,4-D 11,68**
FLa PEa PIa CAb

10,97**
T1a T2a T3b T4a

10,92**
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a) Parâmetros básicos de qualidade da água

O experimento demonstrou que há consequências pronunciadas na manipulação de uso da

terra para os parâmetros de qualidade da água. Valores de temperatura, pH, turbidez,

profundidade e condutividade foram significativamente afetadas pelo uso da terra (Figura 6,

Tabela 2). Um efeito principal de momento de amostragem foi observado somente para os

parâmetros profundidade, temperatura e turbidez. Houve variação significativa em função de

uma interação entre tratamento e momento no tempo para profundidade, temperatura e pH.

Nos casos em que houve efeito principal de tratamento, os seguintes padrões foram

observados: os plots de pastagem extensiva e pastagem intensiva apresentaram valores

menores de pH e turbidez; a pastagem extensiva e a cana apresentaram valores menores de

profundidade que os demais plots, porém em relação à temperatura, estes dois tratamentos

apresentaram valores maiores. Em relação à condutividade, a floresta apresentou maiores

valores do que os tratamentos de pastagem extensiva e cana, e não houve uma diferença

significativa em relação à pastagem intensiva.

Na análise entre os diferentes tempos de coleta, menores valores de profundidade foram

registrados nos Tempos 1 e 2. O Tempo 4 apresentou maiores valores de temperatura em

relação aos outros tempos analisados. Para a turbidez, só houve diferença significativa entre

os pares de Tempo 1 e 4, onde T4 teve menores valores de turbidez em relação a T1.

Para a interação entre tratamento e momento no tempo, houveram os seguintes padrões:

valores de pH começaram menores em PE e PI (T1) e não tiveram diferença significativa no

tempo 2; em T3, PI apresentou valores menores de pH do que os outros plots, e em T4, PE e

FL registraram maiores valores de pH.

Em relação à temperatura, o Canavial iniciou com valores maiores (T1). Em T2, o plot de

Floresta apresentou menores valores, padrão que se inverte em T3, onde juntamente com CA,

os valores registrados foram maiores que os demais tratamentos. Por fim, para o tempo 4,

somente PE mostrou-se diferente significativamente, e com maiores temperaturas registradas

em relação aos outros plots.

Por fim, os registros de profundidade foram menores em PE e FL para o Tempo 1. No

Tempo 2, PE permaneceu com baixos valores de profundidade, juntamente com CA. Para os

demais tempos não houveram diferenças significativas.
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Figura 6: Análise de parâmetros básicos de qualidade de água em função dos tratamentos de manipulação do

uso da terra em T1 (14/11/19), T2 (29/11/19), T3 (14/12/19) e T4 (14/01/20). No eixo x, estão os tratamentos

ordenados de menor para maior intensidade de manejo da terra, em que FL = Floresta, PE = Pastagem Extensiva,

PI = Pastagem Intensiva e CA = Canavial. No eixo y, estão os parâmetros básicos de qualidade da água, sendo

Temp = Temperatura, Condut = Condutividade, pH, OD = Oxigênio Dissolvido e Turb = Turbidez. Letras

diferentes representam diferenças significativas entre os tratamentos.

b) Nutrientes

A manipulação de uso e manejo da terra teve consequências pronunciadas para as

concentrações de nutrientes nos microcosmos experimentais. Concentrações de carbono total

dissolvido, carbono orgânico dissolvido, carbono inorgânico dissolvido e fósforo total

dissolvido – mas não as de nitrogênio total dissolvido - foram significativamente afetadas

pelo uso da terra (Figura 7, Tabela 2). Um efeito principal de momento de amostragem foi

observado para carbono orgânico dissolvido apenas, e nenhum nutriente variou

significativamente em função de uma interação entre tratamento e momento no tempo.
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Na maior parte dos casos em que houve efeito principal de tratamento, microcosmos nos

plots de pastagem extensiva e pastagem intensiva apresentaram concentrações mais baixas de

nutrientes (CTD, COD, CID, PTD) do que microcosmos na floresta, e somente para COD

houve diferença entre as pastagens e os plots de canavial. Ainda no que se refere ao Carbono

Orgânico Dissolvido (COD) canavial e floresta apresentaram concentrações mais altas do que

as pastagens extensiva e intensiva, e não houve diferença significativa entre estes por efeito de

tratamento.

Em relação aos diferentes momentos de amostragem, somente o COD apresentou

diferenças significativas, em que o T4 de amostragem apresentou menores concentrações

deste nutriente do que os outros tempos (Tabela 2).

Figura 7: Concentração de nutrientes nos microcosmos em função dos tratamentos de manipulação do uso da

terra em T1 (14/11/19), T2 (29/11/19), T3 (14/12/19) e T4 (14/01/20). No eixo x, estão os tratamentos ordenados

de menor para maior intensidade de manejo, sendo FL = Floresta, PE = Pastagem Extensiva, PI = Pastagem

Intensiva e CA = Canavial. No eixo y, estão as concentrações de nutrientes, sendo CTD = Carbono Total

Dissolvido, CID = Carbono Inorgânico Dissolvido, COD = Carbono Orgânico Dissolvido, NTD = Nitrogênio

Total Dissolvido e FTD = Fósforo Total Dissolvido. Diferenças significativas entre os tratamentos estão

identificados por letras; letras diferentes representam diferenças significativas entre os tratamentos.
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c) Pesticidas

A manipulação de pesticidas apresentou efeitos significativos no experimento (Tabela 2).

Na análise entre tratamentos, houve uma diferença significativa do canavial para os outros

tratamentos, em que a cana apresentou valores maiores de concentrações do pesticida e do

herbicida manipulados (Figura 8).

Na análise para diferentes momentos de amostragem, o Fipronil apresentou um valor

significativo maior no Tempo 2, e o 2,4-D, no Tempo 3 (Figura 8).

Já para a interação entre momentos de amostragem e tratamentos, a única diferença

significativa deu-se em T2 para o fipronil, em que o Canavial apresentou maiores valores que

os demais plots, e em T3 para o 2,4-D, em que o plot Canavial se destacou dos demais plots

com maior registro de concentração deste herbicida (Figura 8).

Figura 8: Concentrações de pesticidas nos microcosmos em função dos tratamentos de manipulação do uso da

terra em T2 (29/11/19), T3 (14/12/19) e T4 (14/01/20). No eixo x, estão os tratamentos, ordenados de menor

para maior intensidade de manejo da terra, sendo FL = Floresta, PE = Pastagem Extensiva, PI = Pastagem

Intensiva e CA = Canavial. No eixo y, estão as concentrações de pesticidas, na seguinte ordem: Fipronil e 2,4-D.

Diferenças significativas entre os tratamentos estão identificados por letras; letras diferentes representam

diferenças significativas entre os tratamentos. Eixos y não estão em escala padronizada entre os momentos de

amostragem. Os valores de LD e LQ são, respectivamente, 0,5 ng/L e 1,0 ng/L. A aplicação de Fipronil ocorreu

em 22/11/19 e a de 2,4-D em 08/12/19.
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5.1.2 Análises multivariadas

a) Comparação entre tratamentos

A Análise de Componentes Principais (APC) explicou 55,6% da variabilidade total dos

dados, tendo o eixo um sendo responsável por 32,9% da explicação, e o eixo dois, 22,7%

(Figura 9a). Em uma primeira análise (14/11/2019), os plots de Pastagem Extensiva e

Intensiva mostraram-se similares entre si, e foram caracterizados por altas concentrações de

TDN e baixas concentrações de DOC, DIC e TDP. Já os plots de Floresta e Canavial

mostraram-se mais similares e diretamente relacionados aos demais componentes abióticos

analisados.

Na coleta de 29 de novembro de 2019 (pós aplicação de fipronil), a análise de PCA teve

51,1% de explicação da variação dos dados, sendo o primeiro eixo responsável por 35,7%, e o

segundo, 15,4% (Figura 9b). Os microcosmos inseridos nos plots de pastagens Extensiva e

Intensiva mostraram-se similares, e mostraram-se associados a baixos valores de nutrientes e

turbidez. Alguns pontos da Floresta apresentaram semelhança com pontos de PI, porém em

maior parte foi observada uma dissimilaridade, e uma relação direta com DIC, TDP, TDC,

Condutividade e Profundidade. As amostras do Canavial apresentaram, em sua maioria

relação direta a TDN, Turbidez, Herbicida (2,4-D), Fipronil, pH e Temperatura.

Já para a coleta de 12 de dezembro de 2019 (pós aplicação de 2,4-D; Figura 9c), os

padrões observados foram: similaridade entre os plots de Pastagem Extensiva e Pastagem

Intensiva, e nenhuma correlação com as informações abióticas obtidas; similaridade entre os

plots de Canavial e Floresta, com relação direta principalmente com pH, Herbicida (2,4-D),

Temperatura, Oxigênio Dissolvido, Fipronil e Profundidade. Tais padrões foram observados

de forma gráfica em uma PCA cuja explicação da variabilidade foi de 55,6% (eixo 1 – 32,9%;

eixo 2 – 22,7%).

Por fim, os padrões observados na coleta realizada em 01 de janeiro de 2020 (Figura 9d)

consistiram em: heterogeneidade do plot da Floresta, com uma amostra se destacando como

outlier e tendo como diferenças a condutividade, DOC, TDP, TDC, DIC e TDN; o plot de

Pastagem Extensiva mostrando-se relativamente homogêneo e relacionado principalmente

com Oxigênio Dissolvido e Temperatura; o plot de Canavial relacionado aos fatores de

Turbidez, Profundidade, Herbicida e Fipronil; e o plot de Pastagem Intensiva não mostrando

correlação com nenhum fator. Tais tendências foram observadas numa PCA com 51% de
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explicação da variabilidade dos dados, sendo o primeiro eixo responsável por 34% da

explicação, e o segundo, por 17%.

Figura 9: Análises de ACP para padrões de associação entre variáveis físico-químicas através de tratamentos em

(a) 14/11/19, (b) 29/11/19 (c) 14/12/19 e (d) 14/01/20. FL – Floresta (triângulo invertido roxo); PE – Pastagem

Extensiva (losangos verde-água); PI – Pastagem Intensiva (quadrado verde escuro); CA – Canavial (triângulo

bordô).

A fim de melhor identificar as diferenças entre tratamentos provocadas pela manipulação

da terra, análises de nMDS foram realizadas (Figura 10).

A análise no Tempo 1 demonstra que as características físico-químicas dos microcosmos

da Floresta foram claramente distintas das observadas nos demais tratamentos. Entre os

demais tratamentos, as condições físico-químicas dos microcosmos inseridos nas pastagens

Extensiva e Intensiva foram muito semelhantes, e apenas parcialmente sobrepostas às

condições dos microcosmos inseridos no Canavial. A PERMANOVA detectou diferenças

significativas na comparação entre os tratamentos (F = 8,67; p = 0,0009); porém, apenas os

tratamentos de Pastagem Intensiva e Floresta foram considerados significativamente

diferentes (p = 0,046). Não houve diferenças significativas na dispersão multivariada entre

tratamentos (F = 1,53; p = 0,22).

No Tempo 2 (Figura 10b), vemos que os plots de PE e PI estão justapostos, e possuem

pouca variação (polígonos bem pequenos), enquanto os plots CA e FL possuem grande

variabilidade e estão sobrepostos a todos os outros tratamentos. Todas as comparações
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pareadas foram consideradas significativas (F = 5,93; p = 0,0009) através da análise de

PERMANOVA. A PERMDISP também se mostrou significativa (F = 10,12; p = 0,001), e os

pares que se mostraram diferentes foram: Canavial x Pastagem Extensiva (p = 0,001);

Canavial x Pastagem Intensiva (p = 0,002); Floresta x Pastagem Extensiva (p = 0,001) e

Floresta x Pastagem Intensiva (p = 0,001).

Na análise do Tempo 3 (Figura 10c), podemos notar que os tratamentos PE e PI estão bem

sobrepostos e seus polígonos são pequenos, ou seja, não há muita variação abiótica entre as

caixas. CA apresenta uma pequena sobreposição a FL, porém seu polígono é menor. Além

disso, CA não apresenta sobreposição a PE e PI, mostrando que estes plots não são

semelhantes neste tempo específico. Já FL apresentou uma grande variabilidade por causa de

um ponto que está puxando o polígono para a direita. A PERMANOVA indica que há

diferença significativa entre os tratamentos (F = 6,14; p = 0,0009). A PERMDISP também

apresentou resultado significativo (F = 4,36; p = 0,001) e, na análise par-a-par, os grupos com

diferenças significativas foram: Canavial x Pastagem Extensiva (p = 0,01); Canavial x

Pastagem Intensiva (p = 0,004); Floresta x Pastagem Extensiva (p = 0,023) e Floresta e

Pastagem Intensiva (p = 0,008).

Já para o Tempo 4 (Figura 10d), podemos observar que o tratamento PE é o que

apresentou menor variação, e somente uma leve sobreposição ao tratamento PI, o que

demonstra que é diferente dos outros tratamentos. CA apresentou maior variabilidade e

sobreposição aos tratamentos PI e FL. Os plots FL e PI apresentaram um pouco de

sobreposição entre si e polígonos de tamanhos semelhantes, indicando que sua variabilidade é

similar. A PERMANOVA foi significativa (F = 4,64; p = 0,0009). A PERMDISP também se

mostrou significativa (F = 3,27; p = 0,001) e, na análise par-a-par, os plots com diferença

significativa foram: Canavial x Pastagem Extensiva (p = 0,005); Canavial x Pastagem

Intensiva (p = 0,025); Floresta x Pastagem Extensiva (p = 0,021) e Floresta x Pastagem

Intensiva (p = 0,04).
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Figura 10: Análises de Escalonamento Multidimensional Não-Métrico com polígonos comparando as

características físico-químicas dos microcosmos experimentais em (a) T1 (14/11/2019), (b) T2 (29/11/19), (c) T3

(14/12/19) e T4 (14/01/20). FL – Floresta (losango azul claro); PE – Pastagem Extensiva (quadrado verde

escuro); PI – Pastagem Intensiva (círculo laranja); CA – Canavial (triângulo cinza claro).

b) Comparação entre momentos de amostragem

A Floresta apresentou um padrão destacado dos outros plots (Figura 11a). A PCA explica

57,9% da variabilidade, sendo o eixo 1 responsável por 44%, e o eixo 2, por 13,9%. O plot

não apresentou diferenciação significativa ao longo do tempo, e mostrou uma divisão de

amostras: uma parte relacionada estritamente a Profundidade, OD, Temperatura e pH; a outra

relacionada a Turbidez, Fipronil e Herbicida (2,4-D). Outra característica marcante neste

resultado foi a presença de um outlier nas duas últimas coletas, e tal outlier “puxa” as

seguintes variáveis: condutividade, TDN, DIC, TDP e TDC.

Na Pastagem Extensiva (Figura 11b), a PCA explicou 54,2% da variabilidade total (eixo 1

– 31,5%; eixo 2 – 22,7%). Na análise gráfica, nota-se que, nas duas primeiras amostragens

(14/11/19 e 29/11/19), as amostras apresentaram-se bem heterogêneas, e os fatores mais

correlacionados a estas amostragens foram TDC, DOC, DIC, TDN, Turbidez e Condutividade.

As amostragens finais (14/12/19 e 14/01/20) apresentaram um padrão mais homogêneo, tendo

a última coleta apresentado relação direta com os seguintes fatores: OD, pH, TDP,

Temperatura, Fipronil, Herbicida e Profundidade.

A Análise de Componentes Principais explicou somente 40,4% da variabilidade total dos

dados, tendo o eixo um explicado 20,5%, e o eixo dois, 19,9% (Figura 11c). O plot de

Pastagem Intensiva mostrou-se heterogêneo durante quase todo o processo de manejo (exceto
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em 29/11/19, onde os pontos apresentam-se mais próximos). Porém, os fatores que explicam

o agrupamento de cada momento são diferentes. Para a coleta de 14/11/19, a relação é direta

com pH, Condutividade, OD e TDN. Em 29/11 as amostras não apresentaram relação direta

com nenhum fator. Em 14/12 é possível notar que algumas amostras (quase metade) não

apresentaram relação com nenhuma variável abiótica, e outras apresentaram uma relação com

DIC, TDP, TDC, DOC, Temperatura, Herbicida, Fipronil e Profundidade. A última coleta

mostrou-se relacionada com as variáveis DIC, Temperatura, Herbicida, Profundidade e

Fipronil.

O Canavial (Figura 11d), na Análise de Componentes Principais (total - 51,6%, eixo 1 –

30,5%; eixo 2 – 21,1%), apresentou uma maior heterogeneidade nas primeiras amostragens, e

um aumento da semelhança entre as amostras nas duas últimas coletas. A penúltima coleta

apresentou relação direta com Fipronil, Herbicida e Temperatura. As duas primeiras coletas

apresentaram grande diversidade, em que cada caixa se correlacionou com uma ou mais

variáveis, enquanto a última coleta apresentou uma relação de baixas concentrações de

oxigênio dissolvido e carbono orgânico dissolvido.

Figura 11: Análises de componentes principais (ACP) para padrões de associação entre variáveis físico-

químicas através do tempo em (a) Floresta, (b) Pastagem Extensiva, (c) Pastagem Intensiva e (d) Canavial. T1 –

coleta realizada em 14/11/19 (círculo verde); T2 – coleta realizada em 29/11/19 (quadrado azul escuro); T3 –

coleta realizada em 14/12/19 (triângulo rosa); T4 – coleta realizada em 14/01/20 (triângulo invertido amarelo)
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Também foram realizadas análises de nMDS para encontrar padrões de variação temporal

dentro de cada tratamento manipulado. Na Figura 12a, é possível observar que, no Tempo 1,

as amostras pertencentes à Floresta apresentavam maior homogeneidade entre si, e que nos

outros Tempos, houve uma segregação das amostras, ou seja, elas começaram a apresentar

parâmetros variados. Vale ressaltar que dois pontos se mostraram extremamente diferentes

dos outros para as amostragens T3 e T4, e ambos se devem à caixa de número 40, cujos

valores de FTD foram muito maiores que os mensurados nas outras caixas (2441,5 e 2544,3,

respectivamente). O T2 foi o tempo com maior heterogeneidade nos parâmetros abióticos.

Apesar dessa diferença, a sobreposição dos polígonos nos diferentes tempos de amostragem

demonstra que não houve muita variação nos parâmetros que “regeram” este tratamento. A

PERMANOVA foi significativa (F = 1,9; p = 0,02), enquanto a PERMDISP não apresentou

um valor de significância (F = 1,18; p = 0,33). Na análise par-a-par, houve uma diferença

somente na comparação do seguinte par: 14/11 x 29/11, cujo p-valor foi igual a 0,011.

No caso da Pastagem Extensiva (Figura 12b), podemos notar a separação do último tempo

de coleta (T4) das outras amostragens, o que denota que, ao final do experimento, as caixas

estavam diferentes do início do experimento. Além disso, é possível notar que, apesar de os

outros tempos de amostragem estarem sobrepostos, os polígonos vão se deslocando para a

direita. As análises de PERMANOVA E PERMDISP mostraram-se significativas

(PERMANOVA – F = 9,71/ p = 0,009; PERMDISP – F = 4,54/ p = 0,003). A análise par-a-

par apontou diferenças entre as seguintes duplas de datas: 14/11 x 29/11 (p = 0,007) e 14/11 x

14/12 (p = 0,005).

Na Pastagem Intensiva (Figura 12c), os polígonos apresentam-se sobrepostos durante toda

a análise temporal. O que vale destacar é a amostragem de 14/12/19 (T3), que apresentou

menor variação em comparação com as outras datas de amostragem. Além disso, é importante

notar que a última amostragem apresentou o maior polígono, o que denota uma grande

heterogeneidade de variáveis ambientais. A análise de PERMANOVA detectou que há uma

diferença significativa entre os tratamentos (F = 6,31; p = 0,009). A PERMDISP não apontou

nenhuma diferença significativa (F = 0,9; p = 0,467), portanto, não houve diferença entre os

pares de datas analisadas neste plot.

Por fim, o Canavial (Figura 12d) também apresentou uma sobreposição de polígonos, e é

possível observar que o T2 foi a amostragem com maior variabilidade, ou seja, neste plot a

variabilidade abiótica aumentou e depois sofreu uma redução. A PERMANOVA mostrou-se

significativa (F = 5,43; p = 0,0009). A PERMDISP não apresentou significância (F = 0,95; p
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= 0,434), e a comparação par-a-par indica que as diferenças apresentadas não foram

significativas.

Figura 12: Análises de Escalonamento Multidimensional Não-Métrico com polígonos comparando as

características físico-químicas dos microcosmos experimentais em: (a) Floresta, (b) Pastagem Extensiva, (c)

Pastagem Intensiva e (d) Canavial. T1 (14/11/19, quadrado verde-água); T2 (29/11/19, triângulo verde escuro);

T3 (14/12/19, losango bordô); T4 – (14/01/20, círculo roxo).

c) Padrões de associação entre variáveis físico-químicas

Globalmente, alguns padrões de associação entre variáveis físico-químicas emergem. As

variáveis pH, temperatura e oxigênio dissolvido apresentaram os mesmos padrões, tanto nas

análises entre tratamentos quanto entre momentos de amostragem (Figuras 9 e 11). O 2,4-D

(herbicida) e o fipronil também mostraram associação na maior parte das análises realizadas.

A condutividade apresentou associação com fósforo e carbono e, em menor instância, com

nitrogênio, à exceção da análise representada na Figura 11b, em que a condutividade se

encontra no mesmo eixo cartesiano da turbidez, somente. Os nutrientes, em geral,

apresentaram-se agrupados em um mesmo eixo e com vetores de tamanhos semelhantes,

indicando concentrações semelhantes destes nutrientes. A profundidade mostrou-se como

único parâmetro sem comportamento agregado com variáveis específicas na análise de

momentos de amostragem. Já para a análise de tratamentos, a profundidade mostrou-se
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associada com a temperatura, exceto para a cana de açúcar, em que a profundidade apresentou

correlação com o fipronil, e estas variáveis mostraram-se isoladas das demais.

5.2 Efeitos do uso e manejo da terra sobre a composição e estrutura das

comunidades fitoplanctônicas

5.2.1 Composição taxonômica e funcional das comunidades fitoplanctônicas

Foram encontradas 72 espécies de UOT’s (Unidades Taxonômicas Operacionais) de algas

fitoplanctônicas, distribuídas em 16 classes e pertencentes a 8 diferentes filos (Tabela 3), além

de duas espécies não identificadas. Destes filos, os mais representativos foram Chlorophyta

(31% das espécies), Cyanobacteria (26% das espécies) e Bacillariophyta (19% das espécies).

Estas 72 espécies são agrupadas em 21 grupos funcionais (Tabela 3). Tais grupos são

caracterizados principalmente por serem de ambientes eutróficos (C, D, M, J, K, Lm, Y, X1),

mesotróficos (B, N, X2) e com mistura de camadas (S1, S2, A, B, C, X1, X2). É importante

ressaltar que nenhum dos indivíduos visualizados apresentou deformações, nem foram

encontradas células que sofreram lise.

Tabela 3: Lista de espécies que colonizaram os microcosmos experimentais, separados por Filo (em negrito e

itálico), Classe (sublinhado) e Grupo Funcional (Reynolds, 2002).

Grupo taxonômico
Grupo
Funcional

Bacillariophyta

Bacillariophyceae

Achnanthidium minutissimum (Kützing) Czarnecki 1994 MP

Anomoeoneis sphaerophora Pfitzer 1871 MP

Asterionella formosa Hassall 1850 C

Eunotia bilunaris (Ehrenberg) Schaarschmidt 1880 MP

Fragilaria capucina Dèsmazieres var. fragilarioides (Grunow) Ludwig & Flôres, B

Nitzschia intermedia Hantzsch ex Cleve & Grunow 1880 D

Pinnularia viridis (Nitzsch) Ehrenberg 1843 B

Sellaphora pupula (Kützing) Mereschkovsky 1902 W2
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Surirella sp. Turpin, 1828 MP

Synedra goulardii Brébisson ex Cleve & Grunow 1880 D

Synedra ulna (Nitzsch) Ehrenberg 1832 D

Coscinodiscophyceae

Aulacoseira muzzanensis (F.Meister) Krammer 1991 B

Hydrosera whampoensis (A.F.Schwarz) Deby 1891 A

Mediophyceae

Cyclotella meneghiniana Kützing 1844 C

Charophyta

Klebsormidiophyceae

Elakatothrix gelatinosa Wille 1898 F

Zygnematophyceae

Cosmarium amoenum Brébisson ex Ralfs 1848 N

Micrasterias denticulata Brébisson ex Ralfs 1848 N

Spirogyra sp. Link, 1820, nom. cons. X1

Staurodesmus convergens (Ehrenberg ex Ralfs) S.Lillieroth 1950 N

Chlorophyta

Chlorophyceae

Ankistrodesmus arcuatus Korshikov 1953 X1

Ankistrodesmus spiralis (W.B. Turner) Lemmermann 1908 X1

Coleastrum proboscideum Bohlin 1896 J

Desmodesmus armatus (Chod.) Hegew. var. armatus, Algol. Stud. 96: 2. 2000. J

Desmodesmus armatus var. bicaudatus (Guglielmetti) E.H. Hegewald 2000 J

Desmodesmus brasiliensis (Bohlin) E. Hegewald 2000 J

Desmodesmus communis (E. Hegewald) E. Hegewald 2000 J

Desmodesmus lunatus (West & G.S. West) E. Hegewald 2000 J

Gonium pectorale O.F. Müller 1773 S1

Monoraphidium contortum (Thuret) Komárková-Legnerová 1969 X1

Octogoniella sphagnicola Pascher 1930 J

Pectinodesmus pectinatus (Meyen) E. Hegewald, M. Wolf, Al. Keller, Friedl &

Krienitz 2010 J

Quadrigula closterioides (Bohlin) Printz 1916 F

Scenedesmus ecornis (Ehrenberg) Chodat 1926 J

Scenedesmus obtusus Meyen 1829 J
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Selenastrum bibraianum Reinsch 1866 X1

Tetradesmus bernardii (G.M. Smith) M.J. Wynne 2016 J

Treubaria sp. C. Bernard, 1908 F

Prasinophyceae

Dioriticamonas biplastidiata (Skvortzov, 1971) F

Trebouxiophyceae

Actinastrum hantzschii Lagerheim 1882 J

Oocystis marssonii Lemmermann 1898 F

Ulvophyceae

Ulotrichopsis sp. Wichmann, 1937 F

Cryptophyta

Cryptophyceae

Plagioselmis lacustris (Pascher & Ruttner) Javornicky 2001 X2

Cyanobacteria

Cyanophyceae

Anabaenopsis cunningtonii W.R. Taylor 1932 H1

Anagnostidinema amphibium (C. Agardh ex Gomont) Strunecký, Bohunická, J.R.

Johansen & J. Komárek 2017 S1

Arthrospira platensis Gomont 1892 S1

Dolichospermum solitarium (Klebahn) Wacklin, L. Hoffmann & Komárek 2009 H1

Geitlerinema splendidum (Greville ex Gomont) Anagnostidis 1989 P

Komvophoron schmidlei (Jaag) Anagnostidis & Komárek 1988 S1

Limnothrix sp. M.-E. Meffert, 1988 S1

Merismopedia punctata Meyen, nom. illeg. 1839 Lo

Microcystis botrys Teiling 1942 M

Microcystis brasiliensis (De Azevedo & C.L. Sant' Anna) Rigonato et al., nom. inval.

2017 M

Microcystis smithii Komárek & Anagnostidis 1995 M

Oscillatoria limosa C. Agardh ex Gomont 1892 MP

Planktothrix agardhii (Gomont) Anagnostidis & Komárek 1988 S1

Pseudanabaena catenata Lauterborn 1915 MP

Pseudanabaena galeata Böcher 1949 MP

Pseudanabaena limnetica (Lemmermann) Komárek 1974 MP

Rhabdoderma sancti-pauli Azevedo, Sant'Anna, Senna, Komárek & Komárková K
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2003

Synechococcus nidulans (Pringsheim) Komárek 1970 K

Trichodesmium sp. Ehrenberg ex Gomont, 1892 H1

Euglenozoa

Euglenophyceae

Euglena sp. Ehrenberg, 1830 W1

Peranemea

Distigma curvatum E.G. Pringsheim 1936

W1

Miozoa

Dinophyceae

Gymnodinium sp. F. Stein, 1878 Y

Gymnodinium fuscum (Ehrenberg) F. Stein 1878 Y

Hemidinium nasutum F. Stein, 1878 Lm

Peridinium sp. Ehrenberg, 1830 Lo

Phytodinium simplex f. minus C.E.M. Bicudo & Skvortsov 1968 Lo

Protoperidinium cf. subsphaericum (Balech) Balech 1974 Lo

Protoperidinium excentricum (Paulsen) Balech 1974 Lo

Ochrophyta

Crysophyceae

Synura sphagnicola (Korshikov) Korshikov 1929 W

Xanthophyceae

Monodus sp. Chodat 1913 W1

5.2.2 Abordagem taxonômica

Análises de escalonamento multidimensional não-métrico (nMDS) foram realizadas a fim

de detectar padrões na composição e estrutura das comunidades fitoplanctônicas em função

do uso e manejo da terra. Relembrando que houve uma priorização de amostras a serem

analisadas para comunidades fitoplanctônicas, nesta seção serão comparadas (i) as

comunidades fitoplanctônicas dos microcosmos inseridos nos quatro tratamentos nos

momentos inicial (T1) e final (T4) do experimento, e (ii) o desenvolvimento temporal

completo (T1, T2, T3 e T4) das comunidades fitoplanctônicas dos microcosmos inseridos no

canavial, onde o manejo da terra foi mais complexo. Tais análises foram realizadas para as
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métricas de presença-e-ausência (a), que reflete exclusivamente a composição das

comunidades, e a abundância de cada um dos taxa (b), que reflete tanto a composição quanto

a estrutura das comunidades.

a) Comparação entre tratamentos

A análise de PERMANOVA para dados de abundância mostrou-se significativa para

todos os fatores: tratamento (F = 2,67; p = 0,008); tempo (F = 3,38; p = 0,002) e tratamento X

tempo (F = 1,96; p = 0,017). Para dados de presença-e-ausência, o mesmo padrão foi

encontrado, ou seja, valores significativos foram encontrados para tratamento (F = 3,03; p =

0,00009), tempo (F = 8,3; p = 0,00009) e tratamento X tempo (F = 5,12; p = 0,00009). Pode-

se, portanto, afirmar que a composição e estrutura da comunidade fitoplanctônica foi afetada

por todos os aspectos analisados.

Figura 13: Análises de Escalonamento Multidimensional Não-Métrico comparando a composição e estrutura

das comunidades fitoplanctônicas dos microcosmos experimentais em T1 (acima) e T4 (abaixo). (a), (c)

Presença-e-ausência; (b), (d) Abundância.
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As análises de nMDS apresentadas na Figura 13b sugerem a ausência de diferenças

contrastantes na composição da comunidade para a primeira coleta para ambas as análises

performadas. A fim de corroborar se houve diferença entre os tratamentos, uma

PERMANOVA com valores de abundância foi realizada, e tal análise trouxe como resultado

uma diferença significativa somente entre PE e CA no tempo 1 (Tabela 4).

As análises de nMDS apresentadas na Figura 13d sugerem não haver nenhuma diferença

contrastante na distribuição de espécies na última coleta, tanto em análise de abundância

quanto em presença-e-ausência. A variação na análise foi baixa, e apresentou a mesma faixa

de variação para ambos os critérios de análise. Já a análise de PERMANOVA para

abundância demonstrou que a comunidade da Floresta se diferenciou significativamente das

comunidades encontradas nos outros tratamentos (Tabela 4).

Tabela 4: Resultados de PERMANOVAs comparando dados de abundâncias de espécies entre pares de

tratamentos nos tempos 1 e 4. O número de graus de liberdade é 1, e diferenças significativas foram sinalizadas

por *0,01<p<0,05 e **p<0,01.

F R² p-valor

T1

PE-PI 2,01 0,084 0,07

PE-CA 2,80 0,11 0,015*

PE-FL 2,21 0,09 0,066

PI-CA 1,35 0,06 0,24

PI-FL 1,57 0,07 0,17

CA-FL 1,61 0,07 0,14

T4

PE-PI 1,31 0,06 0,23

PE-CA 0,70 0,03 0,62

PE-FL 5,13 0,19 3e-04**

PI-CA 1,11 0,05 0,33

PI-FL 4,47 0,17 0,005**

CA-FL 4,35 0,17 0,002**

Para os dados de presença-e-ausência (Figuras 13 a e c), também foram realizadas análises

de PERMANOVA, no qual nota-se que houve uma diferenciação de FL em relação aos

tratamentos PE e PI, além de diferenças significativas entre os pares PE e CA em T1. Para T4

quanto para a comparação entre início e fim do experimento, observou-se diferenças
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significativas entre todos os pares. Ou seja, houve diferença na estrutura das comunidades ao

final do experimento (Tabela 5).

Tabela 5: Resultados de PERMANOVAs comparando dados de presença-e-ausência de espécies entre pares de

tratamentos nos tempos 1, 4 e tempo 1 x tempo 4. O número de graus de liberdade é 1, e diferenças significativas

foram sinalizadas por *0,01<p<0,05 e **p<0,01.

F R² p-valor

T1

PE-PI 1,94 0,081 0,06

PE-CA 2,80 0,11 0,013*

PE-FL 4,49 0,17 0,0004**

PI-CA 0,84 0,04 0,56

PI-FL 3,42 0,13 0,002**

CA-FL 2,08 0,09 0,06

T4

PE-PI 2,68 0,11 0,009**

PE-CA 2,91 0,12 0,007**

PE-FL 6,24 0,22 9.9e-05**

PI-CA 2,72 0,11 0,007**

PI-FL 4,14 0,16 3e-04**

CA-FL 4,21 0,16 0,0008**

b) Comparação entre início e fim do experimento para tratamentos

Ao se analisar a diferença entre as comunidades em cada tratamento, comparando-se o T1

e o T4, nota-se que o único manejo que não resultou em diferenças significativas na trajetória

de abundância das comunidades foi o manejo na Pastagem Intensiva (Tabela 6).

Tabela 6: Resultados de PERMANOVAs comparando dados de abundâncias de espécies entre pares de tempo

(T1 e T4) para cada tratamento. O número de graus de liberdade é 1, e diferenças significativas foram sinalizadas

por *0,01<p<0,05 e **p<0,01.

F R² p-valor

T 1PE 5,56 0,20 3e-04**
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PI 2,33 0,10 0,067

CA 3,27 0,13 0,013*

FL 3,07 0,12 0,013*

Na comparação pareada para dados de presença-e-ausência, foram observadas diferenças

significativas entre todos os pares. Ou seja, houve diferença na trajetória das comunidades ao

longo do período de manipulação experimental em todos os plots (Tabela 7).

Tabela 7: Resultados de PERMANOVAs comparando dados de presença-e-ausência de espécies entre pares de

tempo (T1 e T4) para cada tratamento. O número de graus de liberdade é 1, e diferenças significativas foram

sinalizadas por *0,01<p<0,05 e **p<0,01.

F R² p-valor

T1
XT
4

PE 10 0,31 9.9e-05**

PI 7,79 0,26 9.9e-05**

CA 6,27 0,22 9.9e-05**

FL 8,19 0,27 9.9e-05**

c) Comparação entre os quatro momentos de amostragem para o tratamento de

canavial

Na Figura 14 podemos observar que as análises de nMDS também não apresentaram

diferenças contrastantes entre os diferentes tempos de amostragem, tanto para valores de

presença-e-ausência (a) quanto para valores de abundância (b). Porém, na Figura 14a é

possível observar que, nos Tempos 1 e 2, os polígonos são menores, e nos Tempos 3 e 4 os

polígonos apresentam tamanhos maiores do que nas duas primeiras coletas, o que indica

aumento na variabilidade da composição de espécies em um gradiente temporal. Apesar disso,

a sobreposição dos polígonos indica que muito da composição se manteve, e que não houve

grandes mudanças na comunidade ao longo do tempo. Uma PERMANOVA foi realizada, e

não foram encontradas diferenças significativas para dados de abundância nos mesocosmos

do Canavial ao longo do tempo (F = 1,16; p = 0,28). Já em relação aos dados de presença-e-

ausência, a PERMANOVA mostrou-se significativa (F = 3,25; p = 0,00009).
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Figura 14: Análises de Escalonamento Multidimensional Não-Métrico com polígonos comparando a

composição e estrutura das comunidades dos microcosmos experimentais do Canavial. (a) Presença-e-ausência;

(b) Abundância.

A diferença no tamanho dos polígonos e a sobreposição parcial, representada através da

análise de nMDS (Figura 14a), é corroborada na análise de PERMANOVA para os dados de

presença-e-ausência, em que foram encontradas diferenças significativas entre os pares T1 e

T3 e uma diferenciação de T4 em relação aos demais momentos de amostragem (Tabela 8).

Há, portanto, uma diferença na estrutura da comunidade ao final do manejo realizado no

Canavial. Um resultado curioso a ser notado é que, apesar de haver diferenças significativas

entre os pares T1 e T3, o mesmo não se observa para os pares T2 e T3.

Tabela 8: Resultados de PERMANOVAs para dados de presença-e-ausência entre pares de tempo de coleta no

plot de Canavial. O número de graus de liberdade é 1, e diferenças significativas foram sinalizadas por

*0,01<p<0,05 e **p<0,01.

F R² p-valor

C
AN
A

T1-T2 0,84 0,04 0,58

T1-T3 3,19 0,13 0,006*

T1-T4 6,27 0,22 9,9e-05**

T2-T3 1,11 0,05 0,39

T2-T4 4,57 0,17 2e-04**

T3-T4 3,31 0,13 0,002**
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5.2.3 Abordagem funcional

a) Comparação entre tratamentos

Para a análise de grupos funcionais, e considerando os dados de abundância, tratamento (F

= 3,35; p = 0,022) e interação (F = 2,16; p = 0,0017*) mostraram-se significativo, mas não

tempo (F = 1,47; p = 0,12). Para os dados de presença-e-ausência, todos os fatores mostraram-

se significativos: tratamento (F = 2,8; p = 0,0009); tempo (F = 11,7; p = 0,00009); tratamento

X tempo (F = 4,53; p = 0,00009).

Figura 15: Análises de Escalonamento Multidimensional Não-Métrico para grupos funcionais com polígonos

comparando a composição e estrutura de comunidades dos microcosmos experimentais em T1 e T4. (a), (c)

Presença-e-ausência; (b), (d) Abundância.

Para a variação no uso da terra no Tempo 1 (Figuras 15 a e b), podemos observar que não

há diferença visual entre os tratamentos, para ambas as análises. Na análise de

PERMANOVA para valores de abundância, somente o par PE e CA apresentou um valor de
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diferença significativa (Tabela 9). Para os dados de presença-e-ausência (Tabela 10), é

possível notar que os microcosmos de PE se diferenciaram dos de CA e FL, e também houve

diferença entre os pares PI e FL.

Tabela 9: Resultados de PERMANOVAs comparando abundâncias de grupos funcionais entre pares de

tratamentos nos tempos 1, 4 e tempo 1 x tempo 4. O número de graus de liberdade é 1, e diferenças significativas

foram sinalizadas por *0,01<p<0,05 e **p<0,01.

F R² p-valor

T1

PE-PI 2,01 0,08 0,068

PE-CA 2,80 0,11 0,013*

PE-FL 2,21 0,09 0,062

PI-CA 1,35 0,06 0,23

PI-FL 1,57 0,07 0,167

CA-FL 1,61 0,07 0,152

T4

PE-PI 1,31 0,06 0,240

PE-CA 0,70 0,03 0,622

PE-FL 5,13 0,19 4e-04**

PI-CA 1,11 0,05 0,33

PI-FL 4,47 0,169 0,004**

CA-FL 4,35 0,17 0,004**

Para a análise de variação entre tratamentos no Tempo 4 (Figura 15) podemos observar

um aumento no tamanho dos polígonos. Porém, na análise estatística, somente Floresta

diferenciou-se significativamente, tanto para presença-e-ausência (a) quanto para abundância

(b). Ou seja, é possível afirmar que os mesocosmos localizados na Floresta diferenciaram-se

quanto sua composição e estrutura em relação aos mesocosmos dos demais tratamentos

(Tabelas 9 e 10). Ademais, outro fato a se ressaltar é a diferença de escala do eixo 2 (eixo X)

de ambos os gráficos. Para dados de presença-e-ausência (Tabela 10) também houve

diferenciação entre os pares PE e PI.
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Tabela 10: Resultados de PERMANOVAs comparando dados de presença-e-ausência de grupos funcionais

entre pares de tratamentos nos tempos 1, 4 e tempo 1 x tempo 4. O número de graus de liberdade é 1, e

diferenças significativas foram sinalizadas por *0,01<p<0,05 e **p<0,01.

F R² p-valor

T1

PE-PI 2,29 0,094 0,07

PE-CA 2,96 0,12 0,03*

PE-FL 7,37 0,25 2e-04**

PI-CA 0,28 0,013 0,83

PI-FL 2,66 0,11 0,05*

CA-FL 1,69 0,07 0,19

T4

PE-PI 2,69 0,11 0,04*

PE-CA 2,32 0,10 0,08

PE-FL 6,59 0,23 2e-04**

PI-CA 1,08 0,05 0,40

PI-FL 3,56 0,14 0,006**

CA-FL 6,10 0,22 5e-04**

b) Comparação entre início e fim do experimento para tratamentos

Uma análise de PERMANOVA de comparação entre os Tempos 1 e 4 foi realizada para

saber se os tratamentos sofreram modificações significativas durante o processo de

manipulação do uso da terra. Como é possível ser observado na Tabela 11, somente o

tratamento Pastagem Intensiva não teve diferença significativa entre os pares de Tempo 1 e 4.

As comunidades inseridas nos demais tratamentos sofreram mudanças em suas composições

ao longo do experimento.
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Tabela 11: Resultados de PERMANOVAs comparando dados de abundâncias de espécies entre pares de tempo

(T1 e T4) para cada tratamento. O número de graus de liberdade é 1, e diferenças significativas foram sinalizadas

por *0,01<p<0,05 e **p<0,01.

F R² p-valor

T1
XT
4

PE 5,56 0,20 2e-04**

PI 2,33 0,10 0,069

CA 3,27 0,13 0,016*

FL 3,07 0,122 0,015*

Na comparação entre início e fim de experimento, é possível notar que houve uma

diferenciação para todos os tratamentos (Tabela 12). Ou seja, a estrutura das comunidades

mudou após o experimento para todos os tratamentos analisados.

Tabela 12: Resultados de PERMANOVAs comparando dados de presença-e-ausência de espécies entre pares de

tempo (T1 e T4) para cada tratamento. O número de graus de liberdade é 1, e diferenças significativas foram

sinalizadas por **p<0,01.

F R² p-valor

T1
XT
4

PE 16,8 0,43 9.9e-05**

PI 4,76 0,18 0,001**

CA 10,1 0,31 9.9e-05**

FL 13,4 0,38 9.9e-05**

c) Comparação entre os quatro momentos de amostragem para o tratamento de

canavial

Para a análise de momentos de amostragem no Canavial, é possível notar que, no caso da

análise de nMDS para presença-e-ausência (Figura 16a), apesar de os tempos estarem

sobrepostos, os polígonos dos Tempo 1 e 2 são menores que os dos Tempos 3 e 4, o que

indica um aumento da variabilidade na composição das espécies ao longo do tempo. Já na

análise de abundância (Figura 16b), não se observa o mesmo: o tamanho similar dos

polígonos e sua sobreposição indiciam que não há diferenças evidentes na estrutura das

comunidades ao longo do tempo. Uma PERMANOVA global foi realizada a fim de verificar

se há diferenças significativas ao longo do tempo. Para os dados de presença-e-ausência, o p-
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valor mostrou-se significativo (F = 5,48; p = 0,00009). Para os dados de abundância, não foi

encontrado valor significativo (F = 1,47; p = 0,11).

Figura 16: Análises de Escalonamento Multidimensional Não-Métrico com polígonos comparando as

composição e estrutura das comunidades dos microcosmos experimentais no plot Canavial. (a) Presença-e-

ausência; (b) Abundância.

A fim de identificar os pares de tempos com diferenças significativas, análises de

PERMANOVA par-a-par foram realizadas e estão resumidas na Tabela 13. Nela, é possível

observar que houve diferença entre T4 e os demais momentos de amostragem, além de

também ter sido detectada uma diferença significativa entre o par T1 e T3. Tais resultados

foram semelhantes aos encontrados previamente, ao analisar-se a composição taxonômica das

comunidades.

Tabela 13: Resultados de PERMANOVAs para dados de presença-e-ausência entre pares de tempo de coleta no

plot de Canavial. O número de graus de liberdade é 1, e diferenças significativas foram sinalizadas por

*0,01<p<0,05 e **p<0,01.

F R² p-valor

C
AN
A

T1-T2 0,88 0,04 0,48

T1-T3 3,37 0,13 0,01*

T1-T4 10,09 0,31 9,9e-05**

T2-T3 1,72 0,07 0,18

T2-T4 7,16 0,25 9,9e-05**

T3-T4 8,01 0,27 4e-04**
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5.3 Intensificação no uso da terra e a homogeneização de comunidades

fitoplanctônicas

5.3.1 – Abordagem taxonômica

a) Diversidade beta

A fim de testar se a intensificação do uso da terra causa homogeneização da biota, foram

realizadas análises de beta-diversidade para as metacomunidades (ou seja, entre as caixas

pertencentes a cada trinca). Estão representados nas Figuras 17 e 18 os valores de beta-

diversidade encontrados no início e fim do experimento, e nas Figuras 19 (para tratamentos) e

20 (para canavial), a trajetória da beta-diversidade ao longo do experimento. Encontrar uma

diminuição da beta diversidade ao longo do gradiente de intensidade de manejo e ao longo do

tempo no Canavial, seria obter resultados consistentes com as hipóteses de homogeneização

(H1 e H3 do presente trabalho). As análises performadas, tanto para dados de presença-e-

ausência (19 e 20 a) quanto para dados de abundância (19 e 20 b), foram conduzidas no nível

da metacomunidade (isto é, trinca de microcosmos).

Para assegurar que, no início do experimento, não haviam diferenças na diversidade beta

de trincas em cada tratamento, boxplots foram construídos, e análises de ANOVA foram

realizadas. Como é possível observar, no início do experimento não haviam diferenças

significativas para nenhuma das análises performadas. Portanto, as comunidades tiveram a

mesma condição inicial.

a b
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Figura 17: Análises comparativas de beta diversidade entre tratamentos no início do experimento (T1), com

valores de ANOVA associados. (a) Presença-e-ausência; (b) Abundância. FL – Floresta; PE – Pastagem

Extensiva; PI – Pastagem Intensiva; CA – Canavial.

A fim de detectar se houve diferenças significativas para a diversidade beta nas

metacomunidades ao final do experimento, boxplots foram construídos e análises de ANOVA,

realizadas (Figura 18). Como é possível observar na figura, os resultados de ANOVA (valores

nos gráficos) mostraram-se marginalmente significativos para ambas as análises. Para dados

de presença-e-ausência (Figura 18a), nota-se um aumento de diversidade beta com a

intensificação do uso da terra. Para os dados de abundância (Figura 18b), a diversidade beta

na Floresta é menor que a dos outros plots, e o Canavial apresentou valores mais amplos de β-

diversidade do que os demais tratamentos.

Figura 18: Análises comparativas de beta diversidade entre tratamentos ao fim do experimento (T4), com

valores de ANOVA associados. (a) Presença-e-ausência; (b) Abundância. FL – Floresta; PE – Pastagem

Extensiva; PI – Pastagem Intensiva; CA – Canavial.

b) Tendências temporais da beta-diversidade

Considerando as metacomunidades (i.e., trincas) individualmente para a análise de

tratamentos, pôde-se notar que não há um padrão claro de redução ou aumento da β-

diversidade, tanto para a análise de presença-e-ausência quanto para a de abundância (Figura

19). Tomando como exemplo os dados de presença-e-ausência, duas trincas de floresta

apresentaram tendência de aumento e duas de diminuição de diversidade beta; uma das trincas

de pastagem extensiva apresentou tendência de aumento e três de diminuição de diversidade

beta; e, tanto para a pastagem intensiva como para o canavial três trincas apresentaram
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tendência de aumento de diversidade beta e uma de diminuição. Resultados ainda mais fortes

foram observados para dados de abundância: em FL houve 1 trinca com aumente; em PE 2

trincas com aumento; em CA 3 trincas tiveram aumento de beta diversidade; e em PI, todas as

trincas tiveram seus valores de diversidade beta aumentados.

Figura 19: Análises de beta diversidade por tratamento nos tempos de coleta analisados (T1 e T4). (a) Presença-

e-ausência; (b) Abundância. PE – Pastagem Extensiva (círculo roxo); PI – Pastagem Intensiva (triângulo vinho);

CA – Canavial (quadrado verde água); FL – Floresta (losango azul marinho).

Para a análise dos microcosmos presentes no canavial, também é possível observar a

padrões diferenciados no trajeto da beta diversidade para as trincas, com trincas apresentando

aumento seguido de diminuição de β-diversidade e trincas apresentando padrões inversos

(redução seguido de aumento). Não houve, portanto, um padrão similar entre trincas (Figura

20). É possível observar, no entanto, que em geral, o comportamento da variação de

diversidade beta foi similar para presença-e-ausência (a) e abundância (b), tendo a maior

diferença de padrão sido encontrada no T3 de amostragem, onde em (b) é possível notar uma

proximidade de valores de diversidade beta entre todas as trincas, enquanto em (a) os pontos

estão bem distantes, mostrando comportamentos diferentes entre os tempos e valores distintos.
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Figura 20: Análises de beta diversidade por momento de amostragem para Canavial. (a) Presença-e-ausência; (b)

Abundância. T1 (14/11/19, círculo verde-água); T2 (29/11/19, triângulo verde); T3 (14/12/19, losango cinza); T4

(14/01/20, quadrado azul). Cada linha representa a trajetória da diversidade beta de uma trinca.

Por fim, para verificar se houve diferenças significativas na trajetória da beta-diversidade

para as metacomunidades pertencentes ao tratamento Canavial, boxplots e análises de

PERMANOVA foram executadas (Figura 21). Como é possível observar, as diferenças entre

momentos de amostragem não foram significativas para ambas as análises. Portanto, o manejo

da terra não causou alterações na beta-diversidade das metacomunidades presente no Canavial.

Figura 21: Análises comparativas de beta diversidade entre momentos de amostragem para o plot Canavial, com

valores de ANOVA associados. (a) Presença-e-ausência; (b) Abundância. T1 – Tempo 1 (14/11/19); T1 – Tempo

2 (29/11/19); T3 – Tempo 3 (14/12/19); T4 – Tempo 4 (14/01/20).

c) Diversidade beta em função da variabilidade ambiental

Usei um modelo linear foi construído para verificar a relação entre variabilidade

ambiental e diversidade beta de espécies dentro de cada metacomunidade. É possível observar

uma relação graficamente positiva em ambos os casos, ou seja, quanto maior a variabilidade
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ambiental, maior o valor de diversidade beta associado (Figura 22). A principal diferença

entre os resultados é que, para a análise de presença-e-ausência (Figura 22a), o ajuste do

modelo não é tão acurado quanto para a análise de abundância (Figura 22b), demonstrado

pelo intervalo de confiança no entorno da linha de regressão azul. Isto se deve ao fato de que a

relação entre diversidade beta taxonômica e diversidade beta ambiental não é significativa

para a análise de presença-e-ausência (F = 2,83; p = 0,12). Portanto, só é possível afirmar que

a diversidade beta aumenta com a variabilidade ambiental para dados de abundância (F =

3313,3; p = <2,2e-16).

Figura 22: Gráfico de regressão para um modelo linear (LM) de diversidade beta de tratamentos em função da

variabilidade ambiental. (a) Presença-e-ausência; (b) Abundância. Valores de variabilidade ambiental e

diversidade beta obtidos por análise de PERMDISP, utilizando-se a distância média para os centroides.

d) Diversidade beta em função da condição ambiental

Para entender a relação entre condição ambiental (parâmetros físico-químicos abióticos) e

beta-diversidade, foram criados gráficos de regressão, apresentados na figura abaixo (Figura

23). Os valores extraídos são correspondentes aos loadings (peso das variáveis) das

coordenadas dos eixos PC1 e PC2 de uma ACP realizada para os dados abióticos ao final do

experimento (T4; Figura 9d). Uma vez que a diversidade beta é calculada para cada trinca de

microcosmos, a condição ambiental no espaço multivariado é calculada na forma da média

dos loadings dos 3 microcosmos.

Em relação aos dados de presença-e-ausência, é possível notar que não há relação entre os

dados abióticos pertencentes ao Eixo 1 da PCA (nutrientes, condutividade, pH, oxigênio

dissolvido e temperatura), o que é corroborado com valores não significativos de análise de
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regressão (F = 0,09; p = 0,77). Já para o eixo 2 (Figura 23c), há uma aparente relação negativa,

no qual maiores valores de diversidade beta estão associados aos parâmetros de turbidez,

profundidade e agroquímicos (2,4-D e Fipronil), e menores valores de beta diversidade estão

associados ao pH, OD e temperatura. Porém, a regressão também não se mostrou significativa

nesta análise (F = 2,81; p = 0,12).

Para os dados de abundância, houve uma relação graficamente positiva entre diversidade

beta e os parâmetros de pH, OD e temperatura (Figura 23b), enquanto os valores de

diversidade mostraram-se reduzidos quando associados a nutrientes e condutividade. Porém,

não houve relação significativa entre os dados de abundância e os Eixos 1 (F = 1,64; p = 0,22)

e 2 (F = 0,46; p = 0,51). Portanto, a beta-diversidade não está atrelada a nenhum dos

parâmetros físico-químicos destacados.

Figura 23: Gráfico de regressão para um modelo linear (LM) de diversidade beta de comunidades de algas em

função da condição ambiental (Eixo de ACP: (a) e (b) com o Eixo 1; (c) e (d) com o Eixo 2. (a), (c) Presença-e-

ausência; (b), (d) Abundância. Valores de diversidade beta calculados por PERMDISP, utilizando-se a distância

média para os centroides em T4. Valores de condição ambiental calculados utilizando-se os valores prévios

obtidos nas análises de PCA de T4 (Figura 9d). Os valores de PC1 e PC2 foram extraídos, e foram feitas médias
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de cada mesocosmos a fim de agrupá-los em trincas e compará-los com os valores de diversidade beta das

metacomunidades.

5.3.2 – Abordagem funcional

a) Diversidade beta

Para averiguar se há diferenças nos padrões de diversidade quando utilizadas diferentes

abordagens de estudo de comunidades, as mesmas análises realizadas para diversidade

taxonômica também foram realizadas para diversidade funcional.

A fim de testificar que, no início do experimento, não haviam diferenças na diversidade

beta entre os tratamentos, boxplots foram construídos, e análises de ANOVA foram realizadas.

Como é possível observar, no início do experimento não haviam diferenças significativas para

nenhuma das análises performadas. Portanto, as comunidades tiveram a mesma condição

inicial.

Figura 24: Análises comparativas de beta diversidade funcional entre tratamentos no início do experimento (T1),

com valores de ANOVA associados. (a) Presença-e-ausência; (b) Abundância. FL – Floresta; PE – Pastagem

Extensiva; PI – Pastagem Intensiva; CA – Canavial.

Para avaliar as diferenças entre tratamentos ao final do experimento, e se tais diferenças

foram significativas, boxplots foram construídos e análises de ANOVA, realizadas (Figura 25).

Como é possível observar na figura, os resultados de ANOVA (valores nos gráficos)

mostraram-se marginalmente significativos para a análise de abundância (F = 3,27; p = 0,06),

mas não para os dados de presença-e-ausência (F = 1,28; p = 0,32). Portanto, ao final do

experimento, na abordagem de presença-e-ausência, os tratamentos não tiveram valores



83

distintos de diversidade beta. Para os dados de abundância, o resultado mostrou-se semelhante

ao obtido na análise de diversidade taxonômica, ou seja, o plot Canavial teve maior

abrangência de valores de beta-diversidade, e a Floresta diferenciou-se dos demais

tratamentos (Figura 25b).

Figura 25: Análises comparativas de beta diversidade funcional entre tratamentos ao fim do experimento (T4),

com valores de ANOVA associados. (a) Presença-e-ausência; (b) Abundância. FL – Floresta; PE – Pastagem

Extensiva; PI – Pastagem Intensiva; CA – Canavial.

b) Tendências temporais da beta-diversidade

As trincas analisadas para diversidade beta funcional portaram-se de forma semelhante

aos relatados para diversidade taxonômica. Em relação aos tratamentos, realizando uma

comparação entre início (T1) e fim (T4) do experimento, pôde-se notar que não há um padrão

claro de redução ou aumento da β-diversidade, tanto para a análise de presença-e-ausência

quanto para a de abundância (Figura 26). Tomando como exemplo os dados de presença-e-

ausência, duas trincas de floresta apresentaram tendência de aumento e duas de diminuição de

diversidade beta; duas trincas de cana apresentaram tendência de aumento e duas não

apresentaram tendência de aumento ou diminuição; e, tanto para a pastagem intensiva como

para pastagem extensiva, três trincas apresentaram tendência de aumento de diversidade beta

e uma de diminuição. Resultados grosseiramente similares foram observados para análises

que incorporaram dados de abundância.
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Figura 26: Análises de beta diversidade por tratamento nos tempos de coleta analisados (T1 e T4). (a) Presença-

e-ausência; (b) Abundância. PE – Pastagem Extensiva (círculo roxo); PI – Pastagem Intensiva (triângulo vinho);

CA – Canavial (quadrado verde água); FL – Floresta (losango azul marinho).

Em relação à cana, pode-se notar que, para o gráfico de presença-e-ausência (Figura 27a)

há um padrão de valores de diversidade beta semelhantes, que se diferenciam no Tempo 2,

mas nos tempos seguintes tornam a ser similares novamente, apesar dos comportamentos de

variação de valores de diversidade beta serem independentes. Já no gráfico de abundância

(Figura 27b), há uma grande diferenciação de valores de diversidade beta entre as trincas ao

longo das amostragens, e também é possível observar a independência entre as trincas, pois

não há um padrão claro de redução ou aumento para todas as trincas.

Figura 27: Análises de beta diversidade por momento de amostragem para Canavial. (a) Presença-e-ausência; (b)

Abundância. T1 (14/11/19, círculo verde-água); T2 (29/11/19, triângulo verde); T3 (14/12/19, losango cinza); T4

(14/01/20, quadrado azul).
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Por fim, a fim de verificar se houve efeito de manejo nas metacomunidades da cana,

foram realizados boxplots e análises de ANOVA (Figura 28). A análise com dados de

presença-e-ausência acusou diferenças significativas: para dados de presença-e-ausência

(Figura 28a) foi observado um aumento de diversidade beta ao longo do experimento. As

diferenças foram significativas para T3 e T4, em comparação com os momentos de

amostragem anteriores, ou seja, os pare T1 e T2 e T3 e T4 possuem valores semelhantes de

beta diversidade, e houve mudança na composição dos grupos funcionais do Tempo 2 para o

3. O mesmo não foi observado para dados de abundância, portanto, não houveram mudanças

significativas na estrutura das comunidades de grupos funcionais (Figura 28b).

Figura 28: Análises comparativas de beta diversidade entre momentos de amostragem para o plot Canavial, com

valores de ANOVA associados. (a) Presença-e-ausência; (b) Abundância. T1 – Tempo 1 (14/11/19); T1 – Tempo

2 (29/11/19); T3 – Tempo 3 (14/12/19); T4 – Tempo 4 (14/01/20).

c) Diversidade beta e variabilidade ambiental

Para verificar o tipo de relação entre variabilidade ambiental e diversidade beta de

espécies (diversidade beta), uma análise através da construção de modelo linear e gráfico de

regressão foi realizada. Como resultado, é possível notar uma relação gráfica positiva tanto

para a beta diversidade calculada para presença-e-ausência (Figura 29a) quanto para de

abundância (Figura 29b). É possível notar que, para presença-e-ausência, a relação é bem

menos acentuada do que no caso da análise de abundância. Para ambas as análises, o ajuste do

modelo não é tão bom, o que pode ser notado pelos pontos espalhados ao longo do gráfico e

pela área cinza escura demarcada. Além disso, a análise de regressão não foi significativa para

abundância (F = 0,4; p = 0,54) ou para presença-e-ausência (F = 1,4; p = 0,26). Portanto, não

há relação entre variabilidade ambiental e diversidade beta de grupos funcionais.
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Figura 29: Gráfico de regressão para um modelo linear (LM) de diversidade beta de tratamentos em função da

variabilidade ambiental. (a) Presença-e-ausência; (b) Abundância. Valores de variabilidade ambiental e

diversidade beta obtidos por análise de PERMDISP, utilizando-se a distância média para os centroides.

d) Diversidade beta e condição ambiental

Para entender a relação entre condição ambiental e beta-diversidade, foram criados

gráficos de regressão, apresentados na figura abaixo (Figura 30). Os valores extraídos são

correspondentes aos loadings (carregamento das variáveis) das coordenadas dos eixos PC1 e

PC2 de uma ACP realizada para os dados abióticos ao final do experimento (T4; Figura 9d).

Uma vez que a diversidade beta é calculada para cada trinca de microcosmos, a condição

ambiental no espaço multivariado é calculada na forma da média dos loadings dos 3

microcosmos.

Para os dados de presença-e-ausência (Figuras 30 a e c), houve uma relação

aparentemente negativa, apesar de quase linear para o gráfico de PC1. A regressão, porém,

não foi significativa para PC1 (F = 0,09; p = 0,78) ou para PC2 (F = 2,8; p = 0,12). Tais

resultados são semelhantes aos resultados obtidos para dados de composição e estrutura de

comunidades (Figura 23). Portanto, a variação das espécies não possui relação com os

parâmetros avaliados.

Para dados de abundância dos grupos funcionais, os resultados também foram

semelhantes aos obtidos anteriormente (Figura 23). Para a relação com parâmetros do Eixo 1

(Figura 30b), a relação gráfica é de que maiores valores de beta-diversidade estão

relacionados a maiores valores de pH, OD e Temperatura; tal relação, porém, não se mostrou

significativa (F = 0,6; p = 0,4). Ao analisar-se o comportamento da beta-diversidade em
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relação ao Eixo 2, nota-se que há uma relação mais positiva entre os parâmetros de elevada

profundidade, turbidez, e concentrações de agroquímicos e diversidade beta, do que aos

outros parâmetros (Figura 30d). No entanto, tal relação não se mostrou significativa

novamente (F = 0,1; p = 0,7).

Figura 30: Gráfico de regressão para um modelo linear (LM) de diversidade beta média de tratamentos em

função da condição ambiental (Eixo de PCA: (a) e (b) com o Eixo 1; (c) e (d) com o Eixo 2. (a), (c) Presença-e-

ausência; (b), (d) Abundância. Valores de diversidade beta calculados por PERMDISP, utilizando-se a distância

média para os centroides em T4. Valores de condição ambiental calculados utilizando-se os valores prévios

obtidos nas análises de PCA de T4 (Figura 9d). Os valores de PC1 e PC2 foram extraídos, e foram feitas médias

de cada mesocosmos a fim de agrupá-los em trincas e compará-los com os valores de diversidade beta das

metacomunidades.
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6. Discussão

O processo de intensificação do uso da terra teve como consequência impactos

pronunciados nas condições físico-químicas, sendo observados menores valores de nutrientes,

pH e turbidez nos tratamentos com baixo nível de manipulação (PE e PI) e valores maiores

nos tratamentos Canavial e Floresta. A exceção deste padrão observado encontra-se no

tratamento Canavial, e somente para os nutrientes CID e FTD, cujos valores foram menores

do que o tratamento Floresta. O manejo do sistema experimental também acarretou em

impactos nas comunidades biológicas, tanto na perspectiva de diversidade taxonômica quanto

funcional. Este padrão não foi encontrado para todas as análises; por exemplo, na análise de

diversidade taxonômica do plot Canavial ao longo do tempo, não foi encontrado efeito

significativo de manejo. Tais diferenças reiteram a necessidade de diferentes abordagens de

análise para melhor compreensão dos impactos da agricultura e do uso de agroquímicos no

ambiente. Em relação à beta diversidade, também foram notados diferentes resultados a

depender da abordagem, mas em geral, o que pode ser tirado como conclusão é um efeito de

tratamento, mas não de intensificação no manejo do Canavial. Os resultados encontrados

entram em discrepância com as hipóteses formuladas, de que (I) a diversidade beta seria

maior na floresta e pastagem extensiva, e que (II) no canavial seria encontrada uma

homogeneização biótica, uma vez que os resultados encontrados foram valores maiores de

diversidade beta nos plots de Pastagem Intensiva e Canavial em comparação aos demais plots.

Houve, porém, uma concordância de que a utilização de agrotóxicos afeta de forma direta e

indireta o fitoplâncton, pois foram observadas mudanças na estrutura e composição das

comunidades para os diferentes tratamentos e momentos de amostragem. Além disso, também

foi corroborado que a utilização de agrotóxicos causa impactos diretos no ambiente, causando

alterações drásticas, que podem impactar de forma indireta toda a biota. Quanto às hipóteses

relacionadas à abordagem taxonômica e funcional, foram observados resultados diferentes,

porém não na direção esperada de a homogeneização funcional ser mais pronunciada do que a

homogeneização taxonômica.

6.1 Efeitos do uso da terra e da manipulação de agroquímicos nos parâmetros físico-

químicos dos microcosmos



89

O uso da terra e as práticas de manejo são conhecidas por afetarem as propriedades do

solo e, consequentemente, influenciarem a matéria orgânica dissolvida do solo e da água

(Chantigny, 2003). Geralmente, a quantidade de matéria orgânica é maior em florestas, e

menor em solos aráveis, e os solos com gramíneas estão entre estes dois extremos (Zech &

Haumaier, 1990; Quideau & Bockheim, 1997; Haynes, 2000; Chantigny, 2003). Somente

alguns estudos reportaram que não há diferenças na quantidade de MO entre os ecossistemas

(DeLuca & Keeney, 1993; Corre et al., 1999). A proporção de nitrogênio dissolvido em

também é maior em corpos d’água em florestas do que em sistemas de agricultura (DeLuca &

Keeney, 1993; Mengel et al., 1999, Chantigny, 2003). Os mecanismos responsáveis por tais

diferenças ainda não estão claros, apesar de ter-se hipotetizado que maiores conteúdos de

lignina e razão C:N explicaria, em parte, a maior presença de nitrogênio em florestas, tanto na

água quanto no solo (Chantigny, 2003). Tais resultados prévios reportados encontram-se em

confluência com os resultados obtidos no presente estudo, pois os microcosmos inseridos no

tratamento Floresta apresentaram maiores concentrações de nutrientes, que são componentes

da matéria orgânica, quando em comparação com os ambientes de gramíneas (Pastagens

Extensiva e Intensiva) e de agricultura (Canavial, para FTD), como explicitados pela Tabela 2

e seção 1.2b dos Resultados.

Existem poucos estudos dos impactos diretos de manipulação de agroquímicos no

ambiente e propriedades ecossistêmicas, e os resultados de tais trabalhos não são homogêneos.

No estudo de Halstead et al. (2014) foram realizadas previsões em relação aos efeitos dos

agroquímicos nas propriedades ecossistêmicas de corpos d’água. Segundo os autores,

nenhuma propriedade do ambiente foi diretamente influenciada pelos agroquímicos, e sim o

que houve foi uma mudança no OD, pH e decomposição devido a efeitos positivos dos

agroquímicos no perifíton e no fitoplâncton. Scott e colaboradores (1985), em seu estudo

sobre efeitos do 2,4-D em comunidades naturais fitoplanctônicas, observaram diferenças

significativas somente no pH (que variou de 9.5-10.2) e na saturação do oxigênio, em sua

comparação das propriedades físico-químicas nas poças de controle e manipuladas. No

presente estudo, as análises performadas demostram uma correlação positiva entre Fipronil,

pH e temperatura na coleta realizada em 29 de novembro de 2019, ou seja, uma semana após

a aplicação deste (Figura 9b), e uma correlação positiva entre Fipronil, 2,4-D e os parâmetros

de pH, turbidez, temperatura e OD na coleta de 14 de dezembro de 2019, 1 semana após

aplicação de 2,4-D (Figura 9c). Tal padrão observado indica que, ao contrário do mostrado
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por Halstead et al. (2014), e em conformidade com Scott et al. (1985), estes agroquímicos

estão provocando mudanças na saturação e pH. As alterações ambientais deste experimento

foram notadas também de forma visual nos dias seguintes decorrentes aos manejos, onde foi

possível observar a alteração do aspecto do corpo d’água. Tal diferença entre resultados talvez

se deva à diferença de dosagem utilizadas nos experimentos: enquanto o estudo de Halstead et

al. (2014) utilizou dosagens de 102 e 101 ug/L, respectivamente, o presente estudo adotou

como medidas para dosagem 250g/ha para fipronil e 1,5L/ha para o herbicida 2,4-D.

Os impactos indiretos da intensificação do uso da terra também precisam ser analisados,

uma vez que, como reportado acima, houve efeitos diretos escassos do uso de agroquímicos

no ambiente. Porém, isso não significa que não há consequências dos manejos e intensificação

do uso da terra nas comunidades fitoplanctônicas, e sim que os impactos na produção primária

podem ocorrer de maneira indireta, como por exemplo: efeitos indiretos de cadeias

alimentares, efeitos de misturas de agroquímicos e efeitos de fertilizantes e de agroquímicos

nos parâmetros físico-químicos, entre outros. No presente estudo, no entanto, não foram

realizadas análises de demais grupos tróficos e, portanto, o enfoque do trabalho é a modulação

das comunidades fitoplanctônicas através dos impactos indiretos no ambiente e do efeito de

misturas de agroquímicos.

Halstead e colaboradores (2014), em um estudo de previsão dos efeitos de misturas de

agroquímicos, alegam que fertilizantes seriam responsáveis pelo aumento da biomassa de

produtores primários e, através de um efeito de bottom-up, também ocorreria o aumento de

consumidores primários e secundários (Chase, 2003). Já os herbicidas devem ter um efeito

contrário ao dos fertilizantes, ou seja, estes causariam uma limitação na produção primária e,

consequentemente, uma redução de consumidores primários e secundários (Brock et al.,

2000). Por fim, os autores predizem que, uma vez que os inseticidas atuam diretamente na

redução da abundância de zooplâncton e de artrópodes, estes causariam um efeito indireto

positivo em herbívoros não artrópodes e no fitoplâncton, através da redução da competição e

predação (Brock et al., 2000). As análises de abordagem taxonômica e de grupos funcionais

realizadas para o tratamento Canavial ao longo do tempo de manejo não acusaram diferenças

significativas na estrutura da comunidade, indo de encontro à Hipótese 2 deste trabalho, e ao

postulado por Halstead et al. (2014), de que haveriam modulações ao longo do processo de

manejo e a depender do tipo de agroquímico (fertilizante, herbicida ou pesticida). Já na

comparação entre T1 e T4 para os diferentes tratamentos, foram encontradas diferenças

significativas tanto na composição quanto estrutura da comunidade fitoplanctônica para
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ambas as abordagens (Tabelas 6, 7, 9 e 10). No entanto, não é possível afirmar que tais

diferenças deram-se pela manipulação dos fertilizantes e inseticidas, pois nenhuma análise de

relação direta entre estes foi realizada, e também foram encontradas diferenças entre os

tempos de coleta 1 e 4 para os outros tratamentos, o que indica que a estrutura da comunidade

não se modificou por causa dos processos de intensificação, e sim por outros fatores não

identificados.

Tingle e colaboradores (2003) buscam trazer atenção ao fato de que a degradação do

fipronil é diferente em regiões tropicais (mais rápido que em regiões temperadas), e tal

consideração é importante para análise de impactos no ambiente e nas espécies. Dado este

fator, os autores alegam que as propriedades mais importantes a serem analisadas ao realizar-

se estudos de manejo e degradação de agroquímicos são o pH e a temperatura (Tingle et al.,

2003; Daam & Brink, 2010; Junior & Franco, 2013). Além disso, os autores afirmam que a

persistência (especificamente do fipronil) no ambiente também é influenciada pela

formulação, no qual formas com grânulos são mais persistentes, e as formas solúveis deste

inseticida são menos persistentes (Tingle et al., 2003). Daam & Brink (2010) ressaltam que

em agrossistemas tropicais, a chance de poluição de agroquímicos por escoamento em corpos

d’água adjacentes é alta, pois é comum fortes chuvas nos trópicos, além da contribuição pelas

práticas de drenagem agrícola. Tais fatores elucidados pelos autores explicam a rápida

degradação demonstrada na Figura 8 através da rápida queda nas concentrações detectadas ao

longo do período experimental (cujo decaimento ocorreu muito mais rapidamente do que as

documentações dos compostos relatam: o decaimento dura de 60-100 dias, uma vez que o

experimento foi realizado no fim da primavera e início do verão, portanto, um período em que

altas temperaturas foram registradas ao longo de todo o experimento (média de 27º) e alto pH

(média de 8,7). Além disso, o composto foi aplicado em sua forma solúvel e por via aérea

(aplicação do solvente por pulverização), o que, em conjunto com o fator escoamento,

justifica a presença do 2,4-D em todos os plots do Tempo 4 (Figura 8). A presença de 2,4-D

no Canavial em T2 (antes de sua aplicação em campo, Figura 8), não pode, portanto, ser

devido ao decaimento do manejo anterior, pois em um período de 3 semanas de aplicação (ou

seja, em T4), o composto chegou a valores semelhantes aos detectados em T2. Uma possível

justificativa para a presença deste composto tanto anteriormente ao manejo quanto nos

tratamentos Floresta, Pastagem Extensiva e Intensiva é a contaminação por manejo adjacente,

uma vez que o experimento foi realizado em uma região rural e com diversos locais que
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utilizam práticas de uso de compostos agroquímicos para melhorar a performance das

plantações.

Segundo Christofoletti et al. (2013), a vinhaça tem um potencial de poluição

aproximadamente 100 vezes maior do que o esgoto doméstico, devido ao enorme teor de

matéria orgânica, que traz como consequências a depleção do oxigênio, a redução do pH, a

alta corrosividade e a altos níveis de demanda bioquímica de oxigênio (Freire & Cortez, 2000;

Kannan & Upreti, 2008). Além disso, a vinhaça causa a proliferação de microrganismos que

levam à depleção do oxigênio dissolvido na água, causando morte de animais e plantas

aquáticos (Christofoletti et al., 2013). A vinhaça é um composto orgânico, utilizado como

fertilizante, e possui como principais componentes químicos de sua composição a matéria

orgânica (MO), potássio, nitrogênio, cálcio e magnésio (Prado et al., 2013). Destes, o

magnésio é considerado o mineral mais importante para agricultura de resíduo (Prado et al.,

2013). Deste modo, a vinhaça é um grande contribuinte para o aumento da produtividade da

cana, por sua grande fonte de nutrientes, matéria orgânica e água (Resende et al., 2006; Silva

et al., 2006; Jiang et al., 2012; Prado et al., 2013). Além disso, a aplicação contínua de

vinhaça leva a um aumento de nitrogênio e potássio no solo (Lyra et al., 2003; Brito et al.,

2007; Prado et al., 2013; Vadivel et al., 2014), e tais nutrientes podem ser lixiviados para os

ambientes aquáticos (Vadivel et al., 2014), causando alterações ambientais e nas comunidades

ali presentes. No trabalho de Gunkel e colaboradores (2007), os autores notaram que, como

consequência da fertirrigação, houve um aumento de condutividade (devido a altas

concentrações de íons dissolvidos), aumento de matéria orgânica, além do aumento de

elementos químicos como fósforo e potássio (Gunkel et al., 2007; Christofoletti et al., 2013).

Outras alterações observadas foram aumento da temperatura, acidificação da água e aumento

da turbidez (Gunkel et al., 2007; Christofoletti et al., 2013). Tais mudanças na qualidade da

água foram também observadas no presente trabalho, ao realizar-se medições logo após a

aplicação da vinhaça. As maiores diferenças notadas foram aumento da turbidez, temperatura,

diminuição do pH (Figura 6). A condutividade foi alterada somente nos dias seguintes após a

aplicação, mas após 1 semana da aplicação, os valores diminuíram, não havendo diferenças

significativas entre os tratamentos.

Aproximadamente 3.13 milhões de toneladas de fertilizantes foram aplicados nos campos

de cana brasileiros no ano de 2006, e tal crescimento acentuado do uso de fertilizantes deve-se

ao fato de que está ocorrendo cada vez mais a expansão e intensificação da produção de

produtos agrícolas (Martinelli & Filoso, 2008). Tal aumento do uso de fertilizantes tem como
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principal consequência o excesso de nutrientes, que tendem a se acumular no ambiente

(Martinelli & Filoso, 2008). O nitrogênio, por exemplo, possui uma alta mobilidade, e uma

porcentagem reduzida deste nutriente é absorvido pela cana (Trivelin et al., 2002; Basanta et

al., 2003; Gava et al., 2005; Martinelli & Filoso, 2008). Por este motivo, grande parte do

excedente do nitrogênio é transportado para sistemas aquáticos, tornando-se uma das maiores

causas de eutrofização (Howarth, 2005; Martinelli & Filoso, 2008). O fato deste nutriente

possuir alta mobilidade e reduzida absorção pelas plantas pode ter contribuído para a alta

disponibilidade no ambiente aquático e, consequentemente, uma grande quantidade de

espécies encontradas no presente experimento, principalmente pela quantidade de

cianobactérias.

6.2 Consequências do uso da terra nas características taxonômicas, funcionais e de

beta diversidade de comunidades fitoplanctônicas

Quando em sistemas naturais, os impactos de manejo podem atuar de forma direta nas

comunidades, na forma de aumento ou redução de espécies, e até em impactos em sua

morfologia e estrutura celular; como também podem atuar de modo indireto, seja causando

alterações no ambiente, seja modulando outros níveis tróficos e trazendo como consequência

alterações na produção primária. Para a análise dos impactos diretos do manejo nas

comunidades, relatórios de avaliação de pesticidas e herbicidas são realizados com uma certa

periodicidade e, em tais documentos, é possível acessar os dados de ecotoxicologia para

vários grupos de organismos. Para algas, no geral, os resultados observados

experimentalmente em relação às dosagens de 2,4-D em meios de cultura foram de nenhum

ou pouco efeito no crescimento destas (Felix et al., 1988; RAR, 2013). Diversos outros

autores realizaram experimentos para avaliar o efeito do 2,4-D em comunidades

fitoplanctônicas. Enquanto a maior parte dos estudos não encontrou efeitos do composto nas

espécies (e.g., Couch & Nelson, 1982; Brown & Lean, 1994; Boyle, 1980; Song, 2014;

Lozano et al., 2018), alguns estudos reportaram impactos negativos, como diminuição da

absorção de 14C (De Lorenzo et al., 2000), toxicidade do composto em algumas espécies (De

Lorenzo et al., 2000), inibição de crescimento quando aplicado 2,4-D em altas concentrações

(Kobraei & White, 1996; Relyea, 2009) e diminuição na abundância (Singh & Srivastava,

2016; Wood et al., 2016). Porém, outros estudos mostraram que, em baixas concentrações, o

composto teve como efeito o estímulo do crescimento de algas (Poorman, 1973; Lozano et al.,
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2018). No presente estudo não foi observado efeito do herbicida 2,4-D nas espécies de

fitoplâncton encontradas, uma vez que não foram encontradas diferenças significativas de

abundância e presença de táxons na comparação entre tempos de coleta (Tabela 5) e não

houve presença de células que sofreram lise ou possuíam alguma anormalidade, estando em

conformidade com a maior parte dos estudos anteriores performados sob baixas concentrações

do herbicida analisado. Portanto, é possível afirmar que o 2,4-D só passa a ter efeitos

significativos em comunidades fitoplanctônicas em concentrações muito altas, de 6 ordens de

magnitude superiores às utilizadas neste estudo (Kobraei & White, 1996). Tal ausência de

efeito do 2,4-D nas comunidades de fitoplâncton deve-se ao fato de que este é um dos

herbicidas menos tóxicos a espécies não-alvo, uma vez que é uma auxina do tipo MOA, que

afeta especificamente o câmbio vascular de dicotiledôneas (Brown & Lean, 1994; Song, 2014;

Lozano et al., 2018).

Os estudos acima reportados, no entanto, não analisam diferenças na composição

fitoplanctônica, e tais estudos são escassos. Faltam, portanto, informações sobre o efeito do

2,4-D na composição das comunidades, em termos de espécies e classes taxonômicas. Os

poucos estudos realizados com esta abordagem tiveram como principais resultados a

dominância das espécies Anabaena sp., Merismopedia sp., Oscillatoria sp. Oscillatoria

limnetica, Scenedesmus incrassatulus Microcystis sp., Phormidium sp. e Anabaenopsis sp.

(Cyanophyceae); aumento da densidade das espécies Euglena sp., Phacus sp. e

Trachelomonas sp. (Euglenophyceae); redução populacional das espécies Cosmarium cf.

punctatum e Oocystis eremosphaeria, pertencentes à classe Chlorophyceae; decréscimo da

densidade da classe Dynophyceae; e, por fim, sobrevivência somente da espécie Nitzschia sp.,

pertencente à classe Bacillariophyceae, em um manejo de alta concentração de 2,4-D em

microcosmos (Scott et al., 1985; Kobraei & White, 1996). No presente estudo, as espécies em

comum com os trabalhos anteriores foram: Merismopedia sp. e Oscillatoria sp., Oscillatoria

limnetica, Microcystis sp., Anabaenopsis sp., Euglena sp., Nitzschia intermedia, Cosmarium

amoenum, e diversas espécies de dinoflagelados. Dentre as espécies em comum com os

estudos anteriores, alguns padrões diferentes de abundância foram observados para alguns

táxons: houve a ausência das seguintes espécies no Tempo 3 de coleta (uma semana após

manejo do 2,4-D): Euglena sp., Nitzschia intermedia e Cosmarium amoenum. Também foi

observada uma grande diversidade e uma abundância relativamente alta de Dynophyceae e

Chlorophyceae, o que não condiz com os estudos anteriores, em que foram observadas

reduções ou ausências nestes grupos. Quanto aos demais resultados dos estudos prévios, de
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aumento das classes Cyanophyceae e Euglenophyceae, o mesmo foi observado neste trabalho.

As divergências de resultados encontradas podem ser devidas a diferenças nas concentrações

da manipulação de 2,4-D (nos experimentos anteriores a manipulação foi a nível de

microgramas, enquanto neste estudo a manipulação foi em nanogramas), como também

diferenças nas condições ambientais propiciadas pelas estações do ano (os experimentos

anteriores foram realizados no período de inverno, e o presente trabalho, no verão).

No caso de testes manipulando fipronil, não houve, em geral, efeitos observados

visualmente no crescimento e no formato de células. Diversos estudos prévios (Debenest,

2010; Hoberg, 1999; DAR, 2005) tiveram resultados similares ao presente experimento, com

exceção de um estudo realizado em Selenastrum capricornutum (Hoberg, 1993 apud DAR,

2005), que apresentou efeitos significativos de aumento na densidade de células em altas

concentrações do inseticida (>45ug/L), e de um estudo realizado para a espécie Scenedesms

subspicatus (McElligott, 1999 apud DAR, 2005) que apresentou efeitos significativos no

crescimento celular em concentrações acima de 540ug/L. Dado que todas as concentrações

medidas neste experimento foram em nanogramas, deduzimos que não houve efeito do

Fipronil nas espécies analisadas no presente estudo.

Todas as espécies do fitoplâncton encontradas neste trabalho são comumente encontradas

em território brasileiro, principalmente na região centro-sul do Brasil, embora algumas

espécies sejam mais amplamente distribuídas (Werner 2002; Bicudo & Menezes 2006).

Porém, há diferenças em suas ecologias: foram encontradas espécies eutróficas (Actinastrum

hantzschii, Coleastrum proboscideum, Desmodesmus), mesotróficas (Cosmarium amoenum,

Micrasterias denticulata, Staurodesmus convergens), de ambientes mais túrbidos

(Achnanthidium minutissimum, Anomoeoneis sphareophora, Eunotia bilunaris) e mais

límpidos (Plagioselmis lacustres, Dioriticamonas biplastidiata, Elakatothrix gelatinosa), o

que é um reflexo das mudanças ambientais nos microcosmos causadas pelos tratamentos e

intensificação do uso da terra, como aumento de nutrientes, turbidez, pH e OD.

Quanto aos grupos de fitoplâncton, as clorófitas são o grupo cuja biomassa é mais

representativa na região dos trópicos (Kalff & Watson, 1986; Daam & Brink, 2008). Em seu

estudo manipulando o inseticida chlorpyrifos em regiões da Tailândia, Daam & Brink (2008),

encontraram o grupo Chlorophyta como o mais diverso. Wojciechowski et al. (2017), também

encontraram Chlorophyta como grupo mais diverso, tendo registrado um total de 251 espécies

em seu estudo sobre efeitos antrópicos na beta diversidade na região do Paraná, e tendo como

espécies dominantes Eutetramorus fottii, Closteriopsis sp., Monoraphidium contortum e M.
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minutum. O presente trabalho também teve como grupo mais diverso as clorofíceas, tendo

sido encontradas 22 espécies, denotando que este é um grupo tolerante a efeitos antrópicos

e/ou de uso da terra. Portanto, o encontro deste grupo em alta diversidade ou biomassa pode

ser um bom indicativo ambiental de que há manipulações ocorrendo em áreas adjacentes.

Bacillariophyta foi o segundo grupo com maior riqueza encontrado por Wojciechowski e

colaboradores (2017), e as espécies dominantes encontradas pelos autores foram Asterionella

formosa, Aulacoseira alpigena, A. ambígua, A. granulata e Discotella stelligera. A nível de

espécie, somente Asterionella formosa esteve presente neste experimento, porém foram

encontradas neste estudo espécies dos gêneros Aulacoseira e Cyclotella (sinônimo a

Discotella e igualmente aceito). Neste trabalho, o grupo Bacillariophyta foi o 3º mais rico e

diverso, ao contrário do reportado por Wojciechowski et al. (2017). Tal diferença deve ser

devido aos nutrientes e condições ambientais disponíveis ao longo do experimento, que

propiciaram o aumento de cianobactérias em detrimento de diatomáceas.

Daam & Brink (2008) encontraram como espécie dominante, em seu estudo de impactos

de pesticidas em uma região tropical, a cianófita Microcystis aeruginosa. Já no estudo de

Wokciechowski et al., 2017, os autores reportam uma baixa diversidade e alta abundância de

cianobactérias, e as espécies mais comuns encontradas foram Aphanocapsa delicatissima,

Cylindrospermopsis raciborskii, Dolichospermum circinalis e Microcystis aeruginosa

(Wokciechowski et al., 2017). Nenhuma destas espécies esteve presente neste estudo, porém

foram encontrados os gêneros Dolichospermum e Microcystis (3 espécies). Tais espécies

referentes ao gênero Microcystis foram extremamente abundantes e, muitas vezes, dominantes

durante todo o experimento, com exceção da espécie M. contortum cujas abundâncias, em

geral, foram baixas. Esta dominância encontrada para as outras duas espécies pode ser

explicada pelo fato de que os sistemas estudados, tanto pelos autores supracitados quanto por

este trabalho, são lênticos, e corpos com estabilidade em sua coluna d’água tendem a

favorecer espécies deste gênero, pois estes indivíduos são capazes de controlar sua

flutuabilidade, o que lhes dá vantagem sobre outros gêneros quando a água é estável, uma vez

que podem percorrer toda a coluna d’água em busca de melhores condições de luz e nutrientes

(Dokulil & Teubner, 2000; Bonnet & Poulin, 2002; Daam & Brink, 2008). Tal informação é

importante pois, em ambientes lênticos, é esperado um efeito maior do manejo da terra, uma

vez que a estabilidade reduz o escoamento e “reciclagem” dos corpos d’água.

Grupos funcionais são importantes para inferir sobre as características ambientais, uma

vez que são agrupados justamente por suas estratégias ecológicas e condições ambientais
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ótimas. Rusanov et al. (2022), em seu estudo sobre a diversidade beta fitoplanctônica ao

longo do rio Danúbio, reportam que os grupos de algas chlorococales (J), criptófitas (Y),

euglenoides (W1) e dinoflagelados (W2) indicam ambientes represados caracterizados por

serem rasos, com alta disponibilidade de luz e turbulência moderada (Abonyi et al., 2021;

Rusanov et al., 2022). Já a presença dos grupos funcionais A, B e D, compostos somente por

diatomáceas cêntricas, remete a ambientes mais fundos, túrbidos e revolvidos (Stanković et

al., 2020; Rusanov et al., 2022). Tais grupos funcionais estiveram presentes neste trabalho, o

que corrobora os dados mensurados neste experimento, em que foram detectadas diferenças

de profundidade, turbidez e turbulência nos tratamentos e momentos de coleta.

Gemelgo e colaboradores (2009), com o intuito de estudar as variações de grupos

funcionais em dois reservatórios localizados no estado de São Paulo, relatam que as espécies

dos grupos H1 (Anabaena), SN (C. raciborskii), LM/M (Microcystis) e T (Mougeotia) foram

pouco representativas. Isto se deve ao fato de que os grupos S1, H1 e SN estão

frequentemente em competição e substituição sazonal, uma vez que possuem estratégias

similares, e o que dita tal substituição são o suprimento de nitrogênio inorgânico, turbulência

e mudanças súbitas na temperatura (Padisák et al., 2003; Gemelgo et al., 2009). Além disso,

os autores afirmam que a dominância dos grupos funcionais supracitados é típica de diferentes

níveis tróficos (eutrófico a hipertrófico) (Gemelgo et al., 2009). Dos grupos funcionais

relatados por Gemelgo et al. (2009), estiveram ausentes neste estudo representantes dos

grupos SN e T, indicando que as condições sazonais e de competição eram mais favoráveis

para os demais grupos (H1, LM e M), e indicando também que os microcosmos eram

ambientes com altas concentrações de nutrientes, como afirmado por Gemelgo et al. (2009).

A presença de 6 espécies pertencentes ao grupo funcional S1 (Tabela 3) indica alterações

físico-químicas intensas nos tratamentos, pois ambientes com baixa luminosidade e altos

valores de fósforo contribuem para o aumento de espécies do grupo S1 (P. agardhii), devido

ao fato de que as espécies pertencentes a este grupo possuírem como ecologia tolerância a

altas concentrações de fósforo e a altos índices de turbidez (Nixdorf et al., 2003; Gemelgo et

al., 2009).

Comparando-se os resultados obtidos nas análises de composição taxonômica e grupos

funcionais, observou-se que os gráficos de abundância foram muito semelhantes em ambas as

análises. Já para presença-e-ausência, a composição taxonômica apresentou padrões gráficos

diferenciados dos grupos funcionais. Em relação às análises de PERMANOVA, os pares de

tratamento com valores significativos foram os mesmos para ambas as estratégias de análises
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(composição taxonômica e grupos funcionais), porém os p-valores foram diferentes. O

presente trabalho demonstra que, quando comparadas as abundâncias destas duas estratégias

de agrupamento de fitoplâncton (taxonomia e grupos funcionais), os resultados com

diferenças significativas são muito menores do que para as análises de presença-e-ausência.

Tal resultado demonstra a importância de se realizar diversas estratégias e combinações de

análises para melhor inferir o que está ocorrendo naquele ambiente.

Estudos têm demonstrado que a diversidade funcional e a diversidade taxonômica nem

sempre se correlacionam (Ernst et al., 2006; Schweiger et al., 2007; Flynn et al., 2009), e que,

de fato, a riqueza de espécies pode se manter inalterada enquanto a diversidade funcional

sofre um decréscimo (Ernst et al., 2006; Schweiger et al., 2007; Baiser & Lockwood, 2010).

O uso de análises de diversidade funcional é de vital importância para análise da

biodiversidade (Baiser & Lockwood, 2011). A diversidade funcional é especialmente

pertinente em casos de mudanças de padrões espaciais de diversidade, pois a introdução e

extinção de espécies (o que leva à homogeneização ou diferenciação) são fortemente

influenciadas pelos traços de tais espécies (Blackburn et al., 2009; Baiser & Lockwood, 2011).

A perda ou ganho de espécies a nível taxonômico, embora informativo, não nos diz muito

sobre o ganho ou perda de função, pois a ausência de uma espécie pode ser compensada por

outras que possuam a mesma classificação funcional e, portanto, não haverá tantos impactos

no sistema ecológico (Baiser & Lockwood, 2011). Tal conclusão feita pelos autores entra em

concordância com os resultados obtidos no presente estudo, em que foi possível observar

diferentes resultados (tratamentos que em uma abordagem acusaram diferenças significativas,

enquanto em outras não) acerca da homogeneização biótica a depender da estratégia de

análise escolhida. Um exemplo de resultado divergente consistiu na análise de presença-e-

ausência em T4: enquanto na análise taxonômica todos os plots mostraram-se diferentes entre

si, na abordagem funcional esta diferenciação ocorreu apenas para Floresta em relação aos

demais tratamentos; Apesar desta observância de resultados diferentes a depender da

abordagem, principalmente na comparação entre tratamentos, e não tanto para a comparação

ao longo das amostragens no Canavial, não foi possível observar uma homogeneização

funcional mais pronunciada do que a homogeneização taxonômica, não havendo, portanto,

corroboração da Hipótese 4 deste trabalho.

6.3 A diversidade beta em função do manejo da terra
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Em relação à beta diversidade em função do uso da terra, estudos anteriores encontraram

uma redução da β-diversidade com aumento da intensificação do uso da terra e/ou

eutrofização (Petsch, 2016; Monchamp, 2017; Jamoneau et al., 2018; Budnick et al., 2019).

Budnick et al. (2019) ainda afirma que o uso da terra restringiu a variabilidade biótica

principalmente por eutrofização (Anon, 2002; Borics et al., 2013; Vellend et al., 2013), e em

detrimento da heterogeneidade físico-química. Por fim, também há trabalhos que reportam o

aumento da diversidade beta com uso da terra e/ou aumento de impactos antropogênicos

(Batáry et al., 2011; Magurran et al., 2018). O presente estudo teve como resultado, para o

final do experimento, o aumento de β-diversidade calculada com dados de abundância e

presença-e-ausência taxonômicas, sob diferentes manejos (Figura 18). Para grupos funcionais,

somente a beta-diversidade calculada com abundância aumentou na comparação por

tratamentos (Figura 25b), e este aumento foi observado também na tendência temporal do

Canavial, mas para a análise de presença-e-ausência (Figura 28a), entrando em conformidade

com estudos anteriores de Batáry et al. (2011) e Magurran et al. (2018), e em

desconformidade com as hipóteses formuladas neste trabalho e demais estudos supracitados.

Não houve variação na diversidade beta com a intensificação do uso da terra para ambas as

análises performadas de diversidade beta taxonômica ao longo dos momentos de amostragem

para o Canavial (Figura 21), nem para análises de abundância de diversidade beta funcional

ao longo dos momentos de amostragem para o Canavial (Figura 28), ou mesmo para

diversidade funcional de presença-e-ausência (Figura 25a) o que entra em conformidade com

os estudos de Vellend et al. (2013) e Borics et al. (2013) de que a intensificação do uso da

terra não provoca a homogeneização de comunidades, e vai de encontro com a Hipótese 2 do

presente estudo. Uma hipótese para justificar o aumento da beta diversidade com

intensificação do manejo é que, pelo fato de os tratamentos sofrerem muitas mudanças físico-

químicas, teria aumentado a rotatividade de espécies, pois em um ambiente instável, é

esperado que haja uma gama maior de espécies com diferentes tolerâncias e estratégias

(Magurran, 2015), enquanto que, na Floresta, o ambiente tornou-se estável e com um ciclo de

renovação de nutrientes alto (devido à alta disponibilidade de MO disponibilizada pelas copas

das árvores), e tal estabilidade possibilitou a permanência de espécies mais adaptadas às

condições dos microcosmos, gerando, portanto, uma homogeneização da biota.

Para as análises realizadas a fim de demonstrar a trajetória da beta diversidade de cada

metacomunidade experimental (trinca) individualmente, os resultados obtidos foram de

independência de trajetórias, ou seja, não houve um padrão de aumento ou diminuição em
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todas as metacomunidades, tanto para a comparação de tempos inicial e final dos tratamentos

(Figuras 19 e 26), quanto para a comparação de tempos de coleta do Canavial (Figuras 20 e

27). Não houve, portanto, uma redução ou aumento claro nos valores de diversidade ao longo

do manejo, quando analisadas as trincas separadamente, o que não entra de acordo com o

hipotetizado para este trabalho de que haveria uma tendência de homogeneização. Este

resultado é semelhante ao trabalho realizado por Goedkoop & Angeler (2011), no qual os

autores observaram que o fitoplâncton, ao contrário dos invertebrados, não teve um

comportamento de aumento de similaridade ao longo do tempo de estudo em lagos

submetidos a diversos tipos de uso da terra, e isto se deve as suas diferentes capacidades de

respostas ambientais. Uma possível explicação para tal é que, enquanto os invertebrados são

sensíveis a diversos tipos de mudanças ambientais, os maiores reguladores do fitoplâncton são

condições nutricionais e turbidez (Angeler et al., 2011; Angeler, 2013), e tais fatores estão em

constante mudanças em áreas de intensificação da terra.

No tocante à relação da beta-diversidade e variabilidade ambiental, um estudo anterior,

realizado por Wojciechowski e colaboradores (2017), onde os autores avaliaram padrões de

beta diversidade e estrutura de comunidades em ambientes manipulados antropicamente,

encontrou uma relação positiva entre os fatores beta-diversidade e variabilidade ambiental.

Ou seja, períodos (medidos no estudo através de estações do ano) com maior heterogeneidade

ambiental (que calcularam através de uma PERMDISP da matriz de variáveis ambientais)

também apresentaram maior variação na composição das espécies entre os locais estudados.

Os autores também relatam que, em sua busca por trabalhos prévios, encontraram resultados

mistos, ou seja, trabalhos indicando relações negativas, positivas e até mesmo não lineares

entre a variabilidade ambiental e a beta-diversidade (e.g. Bini et al., 2014; Heino et al., 2015).

Neste estudo, foi observado uma relação positiva entre variabilidade ambiental (sinônimo de

heterogeneidade ambiental) e β-diversidade calculada com abundância taxonômica. Isso está

em concordância, portanto, com o estudo realizado por Wojciechowski et al. (2017), e com a

hipótese do presente estudo de que os ambientes com menos manejo apresentariam maior

variabilidade ambiental e, consequentemente, maiores valores de diversidade beta atrelados

aos mesmos. O mesmo não pôde ser observado para as demais análises (diversidade beta

funcional em função da variabilidade ambiental e diversidade beta taxonômica de presença-e-

ausência em função de variabilidade ambiental), ou seja, nestes casos, o aumento de beta

diversidade não acompanha a heterogeneidade ambiental. Tal padrão pode estar refletindo o

fato de que, apesar de ter havido variabilidade no ambiente, como mensurado e observado
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através das PCA’s, a comunidade ali presente não era vulnerável a tais modificações, o que

foi indicado pelos grupos funcionais encontrados neste trabalho e espécies reconhecidamente

tolerantes a mudanças ambientais. Portanto, não houve uma modulação de estratégias

funcionais ou composição, somente na competição, refletido na mudança de abundância.

Os principais reguladores ambientais, tanto de tamanho populacional quanto de presença

do fitoplâncton são os nutrientes (em diferentes concentrações a depender da estratégia do

grupo ou táxon), e o pH (Angeler et al. 2011; Angeler, 2013; Magurran et al., 2018). No

entanto, nem sempre as flutuações observadas no fitoplâncton podem ser explicadas pelas

condições ambientais (Angeler et al., 2011), como é o caso do presente estudo, em que,

apesar de terem sido observadas relações lineares entre os parâmetros selecionados pela

análise de componentes principais (Figuras 23 e 30), as relações não foram significativas,

indo de encontro com a Hipótese 3 deste trabalho, de que a homogeneização da comunidade

dar-se-ia pela redução das condições médias ambientais. Portanto, não há relação negativa

entre nutrientes, condutividade e diversidade beta, nem relação entre esta última e os

parâmetros de pH, OD e temperatura. Tal falta de relação pode ser devido ao fitoplâncton

estar relacionado a outras variáveis ambientais não mensuradas neste trabalho, ou a interações

biológicas ou estruturas da paisagem, que também não foram o enfoque deste delineamento

experimental. É necessário, portanto, o delineamento de novos experimentos a fim de

abordarem outros pontos que não foram contemplados neste estudo.

Como foi possível observar neste estudo, também houve diferenças nas análises de

diversidade beta quando utilizados valores de presença e ausência e abundância, e tais

diferenças deram-se tanto na abordagem taxonômica quanto na de grupos funcionais. Isto foi

observado, também, em trabalhos anteriores (Anderson et al., 2011; Barwell et al., 2015).

Barwell e colaboradores (2015) dizem que dados de abundância são mais ricos em

informações do que os de presença-e-ausência. Para métrica de presença-e-ausência, só é

possível notar diferenças na composição de espécies; já para medidas baseadas em

abundância, é possível detectar uma nuance maior, uma vez que uma espécie pode estar em

dois locais, mas possuírem diferentes abundâncias, e isto diz muito sobre as condições

ambientais do local e sobre a comunidade no geral (Barwell et al., 2015). Por fim, é esperado

que índices baseados em abundância sejam mais robustos em amostragens incompletas, uma

vez que diferenças estocásticas em espécies raras são um artefato de subamostragem, mas as

métricas baseadas em abundância são menos influenciadas pelo turnover de espécies raras do

que as métricas de presença-ausência (Beck, Holloway & Schwanghart, 2013; Barwell et al.,
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2015). Tais argumentos foram corroborados no presente estudo, principalmente nas análises

de regressão, onde as métricas de abundância mostraram-se com melhor ajuste do que as de

presença e ausência, como observado na Figura 22. Porém, é importante analisar-se os dados

de maneiras diferentes e complementares, a fim de comparar os resultados e ter diferentes

perspectivas sob um mesmo aspecto.
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