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RESUMO 

 

SILVA JUNIOR, E. F. Efeitos da cobertura vegetal ripária sobre o metabolismo e 
biodiversidade de córregos de mata atlântica na bacia do Rio Guapiaçú, RJ. 2017.  141f. 
Tese (Doutorado em Ecologia e Evolução) – Instituto de Biologia Roberto Alcantara Gomes, 
Universidade do Estado do Rio de Janeiro, Rio de Janeiro, 2017. 

 

Alterações no uso e cobertura do solo causam modificações físicas em ecossistemas 
lóticos, como diminuição do sombreamento e entrada de matéria orgânica alóctone, 
enriquecimento trófico e entrada de poluentes. Estas modificações influenciam 
simultaneamente a composição da comunidade e os processos ecossistêmicos, o que 
compromete o funcionamento destes ecossistemas e sua capacidade de fornecer serviços 
ambientais (e.g. ciclagem de nutrientes, fornecimento de água e bens de consumo). Processos 
metabólicos ecossistêmicos (Produção Primária Bruta (PPB); e Respiração (R)) são de 
aspectos de grande interesse em estudos sobre a influência da vegetação ripária para 
ecossistemas de córregos, pois as taxas metabólicas são fortemente reguladas por variáveis 
como luminosidade, concentração de nutrientes e entrada de matéria orgânica alóctone, além 
de afetarem a biodiversidade. Em regiões tropicais as taxas de desmatamento são elevadas, 
enquanto a capacidade de regeneração das florestas é menor comparada a florestas 
temperadas. Esta tese apresentada estudos descritivos sobre o impacto do desmatamento 
ripário e consequentes mudanças na configuração física dos córregos sobre o metabolismo, 
estrutura da comunidade de macroinvertebrados aquáticos e distribuição e abundância de 
crustáceos decápodas na bacia do Rio Guapiaçú, RJ, bem como trabalhos de revisão 
bibliográfica sobre os efeitos do uso do solo no metabolismo de córregos. O estudo de revisão 
da bibliografia mostra que o uso do solo em diversas escalas geográficas eleva as taxas 
metabólicas de córregos, o que geralmente foi atribuído ao aumento na luminosidade e 
especialmente na concentração de nutrientes que estimula tanto a PPB quanto a R. É 
evidenciada uma grande escassez de estudos sobre o tema em córregos tropicais com apenas 
um estudo encontrado para córregos de Mata Atlântica. O estudo na Bacia do rio Guapiaçú 
demostra que as taxas metabólicas de córregos de Mata Atlântica são positivamente 
relacionadas ao aumento do desmatamento ripário. Um modelo e análise de caminhos, criado 
para descrever a cascata de efeitos que liga o aumento de desmatamento às alterações 
metabólicas e aos impactos na biodiversidade indicou que a redução no sombreamento e o 
aumento na concentração de amônio levaram à redução da saturação mínima de oxigênio. Isso 
foi causado principalmente pelo aumento no consumo de oxigênio, como consequência do 
aumento nas taxas de PPB e R, esta última fortemente influenciada pela concentração de 
amônio na água. Essa queda na saturação de oxigênio foi a principal variável influenciando a 
redução na diversidade de macroinvertebrados aquáticos, que também foram afetados 
diretamente pela redução no sombreamento. Crustáceos decápodas (camarões a caranguejos) 
foram pouco abundantes em córregos da bacia, ocorrendo primariamente em córregos de 
menor porte, fortemente sombreados e com abundância de substratos de folhiço alóctone. Foi 
registrada a ocorrência de espécies anfídromas, indicando relativa conectividade ecológica na 
bacia, uma vez que esses organismos utilizam todos os trechos ao longo do ciclo de vida. 
Estas espécies podem ser localmente extintas com a construção de uma represa no baixo curso 
do Rio Guapiaçú (em andamento), assim é recomendado que medidas mitigatórias 
(construção de passagens artificiais) sejam aplicadas. 

 

Palavras-chave: Desmatamento ripário. Metabolismo de ecossistemas. Macrobrachium sp. 



 

 

 

 

ABSTRACT 

 

 

SILVA JUNIOR, E. F. Effects of riparian land cover in ecosystem metabolism and 
biodiversity of Atlantic rainforest streams in Guapiaçú River catchment, RJ . 2017. 141 f. 
Tese (Doutorado em Ecologia e Evolução) – Instituto de Biologia Roberto Alcantara Gomes, 
Universidade do Estado do Rio de Janeiro, Rio de Janeiro, 2017. 

 

Land cover changes cause physical alterations in lotic ecosystems, as reductions in 
shading and input of allochthonous organic matter, eutrophication and pollutants inputs. 
These modifications simultaneously influence both; community composition and ecosystem 
process, compromising ecosystems function and its capacity of to provide ecosystem services 
(e.g. nutrient cycling, supply of water and products derived from biodiversity). Ecosystem 
metabolic process (Gross Primary Production (GPP); and Ecosystem Respiration (ER)), are 
very important aspects to study when assessing the influence of riparian vegetation on stream 
ecosystems, since these rates are strongly influenced by shading, nutrient concentration, and 
input of allochthonous organic matter and also affects biodiversity. Tropical areas face high 
deforestation rates, while the regeneration capacity of tropical forests is smaller compared to 
temperate ones. This thesis presents descriptive studies evaluating influences of riparian 
deforestation and related changes in abiotic template in stream metabolism, 
macroinvertebrates diversity and distribution and abundance of freshwater decapods in 
Guapiaçu River catchment, RJ, as well as a literature review of studies about the impacts of 
land use in stream metabolism. The review of literature shows that urban and agricultural land 
use increases metabolic rates in streams, what was usually attributed to shading reduction and 
specially to the increase in nutrients concentrations, which can stimulate both GGP and ER. It 
was also verified that there is a large scarcity of studies about this theme in tropical forest 
ecosystems and just one study was found to streams in this biome. The studies conducted in 
Guapiaçú River catchment show that both GPP and ER of streams in Atlantic Rainforest are 
positively related to riparian deforestation increase. A path analysis model developed to 
describe the cascade effects linking riparian deforestation to metabolic alterations and 
biodiversity changes indicated that reduction in shading and increases in ammonium 
concentration led to a reduction in oxygen daily minimum saturation. This was in part caused 
by increase of oxygen consumption, as consequence of increased in PPB and R rates, this last 
one strongly influenced by ammonium concentrations. This reduction on oxygen saturation 
was the mainly variable related to macroinvertebrates biodiversity reduction, which was also 
negatively affected by shading reduction. Freshwater decapods were few abundant in the 
studied catchment and occurred primarily in highly shaded small streams with abundance of 
leaf litter substrates. We registered the occurrence of amphidromous species, what indicates 
the maintenance of relative ecosystem connectivity along streams and rivers in the studied 
catchment, since these organisms uses all stretches during their life cycles. This species can 
be locally extinct due the construction of a dam in lower Guapiaçú River (in progress), thus 
we recommended that mitigation actions (e.g. constructions of artificial passages) should be 
applied.  

 

Keywords: Riparian deforestation. Stream metabolism. Macrobrachium sp. 
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INTRODUÇÃO GERAL 

 

A continuidade e desenvolvimento da humanidade são atrelados às condições 

ambientais do Planeta, tanto devido a limitações decorrentes de condições climáticas e 

geológicas, quanto à necessidade de exploração de recursos naturais e manutenção de 

processos ecológicos (DAILY, 1997). Os processos ecológicos que permitem a contínua 

exploração de recursos naturais e fornecem suporte para atividades humanas são considerados 

serviços ambientais. Estes serviços abrangem tanto a produção de bens de consumo extraídos 

de ecossistemas naturais, como: pescado, fibras e produtos químicos; quanto serviços de 

suporte e regulação como: reciclagem de nutrientes, purificação da água e controle climático 

(CONTANZA et al., 1997; DAILY, 1997). O sistema econômico global e a própria existência 

humana iriam ruir caso o fornecimento de serviços ambientais fosse interrompido, contudo, 

estes serviços não são capturados de maneira adequada pela estrutura econômica atual sendo 

até recentemente considerados externalidades econômicas (CONSTANZA et al., 1997). 

Processos ecológicos em ecossistemas (e.g. produção de biomassa, decomposição de 

material orgânico e reciclagem de nutrientes) acontecem devido a interações energéticas entre 

os organismos e destes com o meio, e são responsáveis pelo fluxo de energia e matéria, e 

consequentemente pelo funcionamento do sistema (PATTEN & ODUM, 1981). O meio físico 

e a biodiversidade compõem a estrutura na qual os processos ecológicos ocorrem, inclusive 

processos que produzem novos componentes estruturais. Dessa forma, processos ecológicos 

são responsáveis tanto por serviços ecossistêmicos de suporte e regulação (e.g. reciclagem de 

nutrientes, melhoria da qualidade da água) como de provisão (e.g. produção de biomassa de 

pescado) (FISHER et al., 2014), enquanto a biodiversidade é responsável pela variedade de 

bens que pode ser fornecida por um ecossistema e também à sua resiliência frente a 

perturbações (BALVANERA et al., 2006; FISHER et al., 2014).  

Atualmente é reconhecido que grande parte dos ecossistemas naturais, originalmente 

controlados exclusivamente por fatores naturais como clima e geologia, têm se tornado cada 

vez mais sujeitos ao controle e regulação pela ação antrópica, que é impulsionada por forças 

econômicas, sociais e culturais (TURNER et al., 1990; MAYBECK et al., 2003; STEFFEN et 

al., 2007).  Essa tendência levou a elaboração do conceito de “Saúde de ecossistemas”, que 

engloba uma noção humana de valores na avaliação do estado ecológico dos ecossistemas.  

Um ecossistema “saudável” é aquele que mesmo sob influência do uso humano mantêm 

processos ecológicos e composição de espécies similar à situação original, de forma que a 
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oferta de serviços ambientais não é comprometida (CONSTANZA et al., 1992; KARR et al., 

1999). Esse conceito é alinhado com o conceito de sustentabilidade, uma vez que realizar o 

uso sustentável dos ecossistemas significa realizar sua exploração de um modo que assegure a 

manutenção da sua saúde (e assim dos produtos ou benefícios obtidos), mesmo que essa 

exploração resulte em alterações em relação à condição ambiental pristina.   

Conforme os ambientes naturais são degradados pelas atividades humanas sua 

capacidade de fornecer serviços ambientais diminui. Uma avaliação da oferta de 24 diferentes 

serviços ambientais feita em 2005 por um grupo de trabalho das nações unidas (Millennium 

Ecosystem Assessment. (2005). Ecosystems and Human Well-Being: Synthesis. Island Press, 

Washington, DC). concluiu que a oferta de 15 dos serviços avaliados, incluindo captura de 

pescado, purificação de água, e regulação climática e hídrica, diminuiu significativamente nos 

últimos 50 anos. Portanto, enquanto a humanidade experimenta um momento de intenso 

crescimento socioeconômico que leva a uma grande demanda por serviços ambientais, a 

incapacidade de associar-lhes um valor econômico objetivo tem levado a sua exploração 

inadequada resultando em diminuição na sua oferta.  

No final do último século tiveram inicio esforços para quantificar e incorporar o valor 

dos serviços ambientais na estrutura econômica. Na tentativa de estimar o valor econômico 

global dos diversos serviços ambientais, Constanza et al. (1997) realizaram uma síntese de 

estudos avaliando o valor econômico de 17 serviços ambientais prestados por diferentes 

ecossistemas. As estimativas apresentadas neste estudo ficaram entre 16 e 54 trilhões de 

dólares com valor médio de 33 trilhões de dólares, o que representa quase o dobro do produto 

mundial bruto na época (18 trilhões). Com o crescente reconhecimento sobre a importância 

econômica da preservação dos ecossistemas naturais, também surgiram em novas iniciativas 

para quantificar e associar valor econômico aos serviços por eles prestados (BALMFORD et 

al., 2002; NAIDOO et al., 2008). Atualmente existem e estão em expansão diversos sistemas 

de pagamento por serviços ambientais, que funcionam principalmente através de mecanismos 

de compensação financeira para usuários (e.g. donos de terra, indústrias) que controlam o uso 

destes recursos visando sua manutenção (BALMFORD et al., 2002; WUNDER, 2007; 

Política Nacional de recursos Hídricos, Lei nº 9.433). 

Ecossistemas aquáticos continentais têm papel primordial no estabelecimento de 

populações humanas uma vez que fornecem serviços fundamentais para a vida e o 

desenvolvimento socioeconômico, incluindo: serviços de provisão, como fornecimento de 

água e alimentos; de suporte, com reciclagem e transporte de carbono e nutrientes; e de 
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regulação, como controle hidrológico e climático (POSTEL & CARPENTER, 1997; GILLER 

et al., 2004; VIGERSTOL et al., 2011). Rios e córregos são usados ainda para geração de 

energia elétrica e transporte de pessoas e cargas, além de possuírem grande valor cultural 

através das épocas. Devido a essa grande dependência humana por serviços e bens fornecidos 

por estes ecossistemas, eles estão entre os que são mais intensamente controlados pela ação 

humana. A influência antrópica em rios e córregos acontece tanto por interferência direta; 

através da construção de estruturas de engenharia hídrica, exploração de espécies e 

lançamento de poluentes; quanto indireta, como consequência das alterações climática e 

alterações nos ecossistemas terrestres circundantes, especialmente mudanças no uso e 

cobertura do solo (GILLER et al., 2004; VÖRÖSMARTY et al., 2010). 

Ecossistemas lóticos concentram e transportam muito material oriundo dos ambientes 

terrestres circundantes, além disso, são fortemente ligados a vegetação ripária, que controla a 

entrada de luz e material orgânico alóctone, especialmente em córregos de menor porte 

(WALLACE et al., 1999). Alterações no uso e cobertura do solo associadas à expansão da 

agropecuária e urbanização modificam a estrutura física, causam a entrada de nutrientes e 

poluentes, e alteram a entrada de carbono alóctone em córregos (GREGORY et al.,1991; 

JOHNSON et al., 1997). Estes impactos afetam tanto a biodiversidade quanto os processos 

ecológicos nestes ambientes, (STEPHENSON & MORIN, 2009; SILVA-JUNIOR et al., 

2014). 

Devido à natureza unidirecional do fluxo de água, rios e córregos apresentam grande 

conectividade longitudinal, onde características de um trecho são dependentes de condições 

ripárias a montante (NEWBOLD et al., 1982; HARDING et al., 2006), assim, córregos de 

cabeceira são de grande importância para a manutenção das condições ambientais em rios  

uma bacia. Além disso, em regiões de transição entre diferentes tipos de vegetação deve 

ocorrer a formação de ecótonos longitudinais, onde características ambientais de um trecho 

“penetram” em alguma extensão no trecho a jusante. Por exemplo, a elevada temperatura da 

água decorrente da insolação em áreas campestres demora alguma distância para reduzir 

devido ao sombreamento quando o rio chega a regiões florestadas (RUTHERFORD et al., 

1997). A formação destes ecótonos longitudinais deve ser especialmente importante para rios 

percorrendo áreas de mosaico vegetacional, como ocorre em paisagens agrícolas 

fragmentadas.  

A biota também promove a ligação entre trechos de um rio através da movimentação 

de animais migratórios que transferem recursos e energia de uma região a outra. Muitas 
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espécies (e.g. peixes reofílicos, camarões anfídromos) evoluíram de forma a ajustar seus 

ciclos de vida para explorar diferentes trechos do contínuo do rio em diferentes épocas e 

podem ser extintas caso sejam impedidas de migrar livremente, ou caso um destes ambientes 

não apresente mais as condições adequadas a sua sobrevivência. Por exemplo, em bacias 

hidrográficas costeiras, muitos camarões habitando córregos de cabeceira em regiões serranas, 

passam seus primeiros estágios do desenvolvimento em regiões estuarinas onde se alimentam 

de plâncton migrando para áreas a montante conforme crescem. Assim, impactos localizados 

como a construção de uma represa ou poluição da região estuarina, podem causar a extinção 

desses animais em toda uma bacia hidrográfica (HOLMQUIST, et al., 1998). Como estas 

espécies têm forte papel em processos ecológicos e na estruturação do ecossistema 

(MOULTON et al., 2010), sua extinção pode causar efeitos na estrutura da comunidade e no 

funcionamento do ecossistema de toda uma bacia hidrográfica. 

A elaboração de estratégias de manejo e gestão dos diversos serviços providos por um 

ecossistema deve ser subsidiada pelo conhecimento sobre como este ecossistema é afetado 

pelos possíveis impactos, especialmente as consequências destes impactos sobre os processos 

ecológicos. Ferramentas para valorar serviços ambientais, e avaliar os efeitos de impactos 

antrópicos na saúde de rios foram desenvolvidas para rios de ambientes temperados 

(WRIGHT et al., 1998; BARBOUR et al., 1999; SMITH et al., 1999; LOOMIS et al., 2000; 

BARON et al., 2002; CLARKE, 2003) onde o conhecimento sobre processos ecológicos é 

mais desenvolvido (MEYER et al., 2005). Recentemente tiveram início iniciativas 

semelhantes em ambientes tropicais, (KAISER & ROUMASSET, 2002; PATTANAYAK et 

al., 2004; BAPTISTA et al., 2007; PERT et al., 2010), contudo um maior desenvolvimento 

dessas ferramentas é limitado pela escassez de conhecimento sobre as respostas de processos 

ecológicos as perturbações antrópicas em córregos tropicais.  

Ambientes tropicais são considerados mais vulneráveis à conversão em paisagens 

agrícolas (HOUGHTON, 1994; SKOLE et al., 1994), contudo as taxas de desmatamento de 

regiões tropicais superam a de regiões temperadas e continuam a crescer (HANSEN et al., 

2013). Além disso, a aplicação direta do conhecimento derivado de pesquisas em regiões 

temperadas para ecossistemas de córregos tropicais é inadequada, uma vez que existem 

importantes diferenças ecológicas entre ambientes, incluindo: sazonalidade, diferenças na 

composição de espécies e papel destas em processos ecológicos, além de diferenças nas 

características das atividades humanas que impactam esses sistemas.  
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Em córregos tropicais, apesar da grande abundância de material vegetal de origem 

alóctone, parece haver maior importância de fontes de produção primária autóctone (i.e. algas 

perifíticas) para a cadeia trófica metazoária (BRITO et al., 2006; NERES-LIMA et al., 2016), 

o que contrasta com o modelo desenvolvido para rios temperados (i.e. VANNOTE et al., 

1980). Além disso, o papel dos diferentes grupos de organismos pode variar entre regiões. Por 

exemplo, a importância relativa de insetos fragmentadores no processo de decomposição 

parece ser menor em regiões tropicais onde macroconsumidores (e.g. camarões, peixes) e 

microrganismos parecem ter maior importância relativa (IRONS et al., 1997; MOULTON et 

al., 2010). Existem ainda grandes diferenças nas espécies cultivadas e as práticas de manejo 

pecuário, com maior uso de fertilizantes em culturas agrícolas e predominância de pecuária 

intensiva em regiões temperadas (CARPENTER et al., 1998; OMETTO et al., 2000).  

A perda de biodiversidade como resposta de riachos às mudanças no uso e cobertura 

do solo é bem conhecida tanto em regiões temperadas como tropicais (NAIMAN et al., 1993; 

STEPHENSON & MORIN, 2009; BAPTISTA et al., 2007), contudo, dada a velocidade das 

mudanças e a grande diversidade biológica dos trópicos, é provável que a potencial perda de 

biodiversidade nestes ambientes supere a nossa capacidade de compreender as suas 

implicações (PIMM et al., 1995). Estudos avaliando a resposta de processos ecológicos em 

córregos tropicais aos impactos do uso do solo representam atualmente apenas uma pequena 

fração dos trabalhos estudando rios de regiões temperadas (SILVA-JUNIOR, 2016 - Capítulo 

1 desta tese). Além disso, modelos preditivos que permitem estimar a resposta da 

biodiversidade e processos ecológicos a impactos do uso solo são raros para regiões tropicais.  

Os processos metabólicos no nível de ecossistema são produto do metabolismo dos 

organismos produzindo carbono orgânico e consumindo esta e outras eventuais fontes de 

carbono disponível (e.g. exportado a partir de outro ambiente). O metabolismo ecossistêmico 

é a combinação da produção primária bruta (PPB) e da respiração ecossistêmica (R), onde 

razão entre estas duas variáveis (PPB/R) indica a importância relativa das fontes de energia do 

ecossistema; fotossíntese autóctone ou importação de matéria orgânica alóctone (MEYER, 

1989). Enquanto as taxas de produção primária têm papel central na estruturação das cadeias 

tróficas, as taxas de respiração se relacionam as taxas de produção secundária e decomposição 

de material alóctone. O metabolismo de um córrego também influencia a quantidade de 

oxigênio disponível para a biota (geralmente sensível a hipóxia) e a configuração física do 

córrego (e.g. influenciando a dinâmica de processamento e acúmulo de folhiço). Portanto, 

processos metabólicos são aspectos centrais do fluxo energético que integram informações de 
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outros processos como decomposição e ciclagem de nutrientes (HALL & TANK, 2003; 

GÜCKER & PUSCH, 2006) e fornecem dados sobre a base trófica e capacidade suporte de 

um ecossistema. 

Córregos são em geral ambientes heterotróficos que processam muito carbono 

proveniente da vegetação terrestre circundante e têm produção limitada pelo sombreamento 

causado pela vegetação ripária (ALLAN & CASTILLO, 2007). Devido a esse forte controle, 

as taxas metabólicas de rios e córregos são sensíveis a impactos ligados a mudanças cobertura 

e práticas de uso do solo (ALLAN, 2004). Todavia, apesar da importância central desse 

processo no funcionamento de ecossistemas lóticos existem poucos estudos sobre o efeito de 

impactos ambientais no metabolismo de córregos tropicais (SILVA-JUNIOR et al., 2016 – 

Capítulo 1 desta tese). Para o bioma mata atlântica existe apenas um estudo (SILVA-JUNIOR 

et al., 2014) realizado em região de transição deste bioma com o cerrado, mostrando efeitos 

significativos tanto da agricultura quando da urbanização sobre as taxas metabólicas de 

córregos.  

 

Assim, considerando a necessidade de aumentar o conhecimento sobre como o uso do 

solo e características da vegetação ripária afetam processos metabólicos e a biodiversidade de 

córregos tropicais. Os objetivos gerais desta tese são: 

• Realizar uma revisão sobre o estado da arte e distribuição dos estudos relacionando 

o uso do solo e o metabolismo de rios, consolidando as informações até agora produzidas e 

apontando as lacunas no conhecimento; 

• Estudar como o uso do solo ripário (cobertura vegetal) afeta o metabolismo e a 

biodiversidade de córregos tropicais, por intermédio de alterações nas variáveis físicas e 

químicas;  

• Estudar os fatores que afetam a distribuição de organismos (insetos aquáticos, 

crustáceos) em córregos da bacia do Rio Guapiaçu, RJ. 

 

A fim de alcançar estes objetivos esta tese foi estruturada em três capítulos que 

buscam elucidar as questões apresentadas acima: 

Capítulo 1: Efeitos do uso do solo sobre as taxas metabólicas de córregos: uma revisão 

das respostas ecossistêmicas. Neste capítulo são apresentados os conceitos fundamentais e 

estado da arte no tema. Após isso e realizado uma análise cienciométrica analisando 

distribuição geográfica, tipos de impacto estudados, metodologias de estudo e escalas de 
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impacto estudadas; bem como as resposta das variáveis metabólicas às alterações estudadas e 

os prováveis mecanismos que causam estas alterações.  

Capítulo 2: Modelando a influência do uso do solo ripário sobre os processos 

metabólicos de córregos de Mata Atlântica.  Neste capítulo é apresentado um estudo 

analisando a relação entre uso do solo em diferentes escalas geográficas (e.g. bacia 

hidrográfica, corredor ripário) e o metabolismo de córregos de mata atlântica na Bacia do Rio 

Guapiaçú, RJ. No estudo além de analisar as relações gerais entre metabolismo e uso do solo 

é construído um modelo teórico matemático (i.e. análise de caminhos) relacionando 

mecanísticamente o desmatamento com o metabolismo de rios através de mudanças nas 

características físicas dos córregos. 

Capítulo 3: Fatores influenciando a distribuição de crustáceos decápodas em córregos 

de Mata Atlântica na bacia do Rio Guapiaçú, RJ. Neste capítulo é apresentado um estudo 

sobre a distribuição das espécies de decápodas em córregos de diferentes ordens na bacia do 

Rio Guapiaçú e são analisadas as relações entre abundância destes organismos e fatores 

ambientais como características do substrato, ordem do córrego e desmatamento ripário.  

Ao fim dos quatro capítulos são apresentadas conclusões gerais sobre os efeitos do uso 

do solo na biodiversidade e processos metabólicos de córregos (em especial córregos 

tropicais). Nesta seção são discutidos ainda os avanços alcançados nesta tese e principais 

lacunas do conhecimento sobre o tema a serem preenchidas. 
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1 O presente capítulo é a tradução literal de um artigo publicado no periódico científico Acta Limnologica 
Brasiliensia Vol 28; e10. (Anexo1): SILVA-JUNIOR, E. F. (2016). Land use effects and stream metabolic 
rates: a review of ecosystem response.   
 

1 EFEITOS DO USO DO SOLO SOBRE AS TAXAS METABOLICAS DE 

CÓRREGOS: UMA REVISÃO DAS RESPOSTAS ECOSSISTÊMICAS1 

  

1.1 Resumo 

 

Objetivo: Conduzir uma revisão da literatura, buscando identificar as respostas gerais 

do metabolismo de córregos ao impacto de mudanças no uso do solo. Métodos: Eu realizei 

uma revisão cienciométrica analisando a distribuição dos estudos entre diferentes biomas, as 

escalas de uso do solo estudadas, e as tendências gerais na resposta do metabolismo de 

córregos sobre cada tipo de impacto do uso do solo. Resultados Principais: A maioria dos 

estudos analisados foi realizada em ambientes temperados, estudando os impactos do uso do 

solo na escala de bacia hidrográfica. O metabolismo ecossistêmico respondeu aos impactos do 

uso do solo na maioria das vezes, especialmente sobre impacto agrícola. As respostas gerais 

às alterações no uso do solo foram aumentos na Produção Primaria Bruta (PPB) e Respiração 

ecossistêmica (R). Aumentos na PPB foram principalmente relacionados com aumentos na 

disponibilidade de luz e concentração de nutrientes, enquanto a R geralmente foi relacionada 

à concentração de nutrientes, temperatura e quantidade de material orgânico particulado, mas 

essa tendência geral pode mudar em situações de impacto elevado onde algumas vezes a PPB 

diminui em resposta a aumentos na turbidez. A restauração da vegetação ripária tem um efeito 

positivo em conduzir as condições metabólicas de córregos na direção das condições pristinas, 

mas a efetividade dessa abordagem é reduzida em locais sistemas altamente impactados. 

Conclusões: Elucidar as relações mecanísticas entre mudanças no metabolismo de córregos e 

impactos do uso do solo continua a ser um dos aspectos fundamentais a serem estudados a fim 

de melhor prever os efeitos destes impactos e estabelecer estratégias de manejo e proteção. 

Assim, estudos devem ter como foco as relações causais entre processos ecossistêmicos e 

mudanças no uso do solo considerando diferentes escalas geográficas e bem como cenários de 

impactos múltiplos, de forma a aumentar nosso entendimento sobre os fatores que conduzem 

às mudanças metabólicas observadas. 

 

Palavras-chave: metabolismo de córregos; PPB; córregos tropicais; florestas ripárias; uso do 

solo. 
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1.2 Introdução 

 

A expansão de áreas agrícolas e urbanas sobre paisagens naturais é uma tendência 

global que tem ameaçado a biodiversidade e a manutenção de processos ecológicos (FOLEY 

et al., 2005). Apesar de ocuparem uma área relativamente pequena, ambientes lóticos são 

especialmente importantes no fornecimento de serviços ambientais (POSTEL & 

CARPENTER, 1997; NAIDOO et al., 2008). Rios e córregos fornecem água, alimentos, 

energia e muitos subsídios para o desenvolvimento agropecuário, possuindo ainda grande 

valor recreativo e cultural. Contudo, estes ambientes têm sido amplamente impactados por 

mudanças na cobertura do solo, atividades agropecuárias e ações de engenharia como a 

construção de represas e canais de irrigação que são usados para maximizar o acesso à água 

bem como a produção de energia (MEYBECK, 2003; VÖRÖSMARTY et al., 2010). 

Rios e córregos são ecossistemas abertos e fortemente relacionados com a vegetação 

terrestre circundante que em grande parte determina a entrada de luz e material orgânico 

nesses ecossistemas (WALLACE et al., 1999). Áreas ripárias são extremamente importantes 

para a manutenção da estrutura física e diversidade de habitas dos córregos, uma vez que 

influenciam aspectos como hidrodinâmica, distribuição dos ambientes físicos e intensidade de 

distúrbios (CUMMINS, 1992). A vegetação ripária tem também forte influência nas 

concentrações de nutrientes na água, agindo como um filtro biogeoquímico que retém e 

transforma parte dos nutrientes que lixiviam para o córrego e aumentado a resiliência do 

ecossistema durante eventos de fluxo extremo (HILL, 1986; McDOWELL, 2001). 

Mudanças na cobertura ripária alteram a morfologia (SWEENEY et al., 2004), a 

dinâmica de matéria orgânica e a química da água em córregos (HURYN et al., 2002). Estas 

alterações geralmente se espalham pelos compartimentos do ecossistema e conduzem a 

mudanças no nível das comunidades biológicas e processos ecossistêmicos, como reciclagem 

de nutrientes e metabolismo (“Land cover cascade” sensu BURCHER et al., 2007). Mais que 

isso, uma vez que bacias hidrográficas têm uma natureza unidirecional criada pelo fluxo de 

água, os fatores estressores relacionados ao uso do solo facilmente atingem os rios e se 

acumulam rio abaixo (MALMQVIST & RUNDLE, 2002). O código florestal brasileiro 

determina que a vegetação ripária deva ser protegida em alguma extensão como “Áreas de 

Preservação Permanente” (APPs). Recentemente, mudanças na legislação reduziram a largura 

das faixas ripárias protegidas em alguns casos (por exemplo, de 30 m para 5 m em 

propriedades rurais menores que 110 hectares), gerando intensa discussão política e debates 
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científicos (NAZARENO, 2012). Contudo, a discussão foi limitada pela escassez de dados 

científicos sobre a importância de florestas ripárias para a manutenção de processos 

ecossistêmicos em ecossistemas lóticos tropicais (SANDIN & SOLIMINI, 2009). Existem 

algumas demonstrações do efeito das mudanças no uso do solo em processos ecossistêmicos 

(SILVA-JUNIO & MOULTON, 2011; GÜCKER et al., 2009; SILVA-JUNIOR et al., 2014) 

de pequenos rios em regiões tropicais, contudo devido a escassez geral e peculiaridades de 

cada estudo, tem sido difícil estabelecer tendências gerais. 

Comunidades lóticas são sustentadas por duas diferentes fontes de energia: material 

alóctone vindo dos ecossistemas terrestres circundantes e produção de biomassa dentro do 

córrego (WEBSTER & BENFIELD, 1986; BRITO et al., 2006). A maior parte da produção 

primária em córregos de cabeceira ocorre em comunidades perifíticas dominadas por algas 

aderidas em substratos (ALLAN & CASTILLO, 2007). Por outro lado, a respiração 

ecossistêmica considera ambos; respiração autotrófica e heterotrófica de todo o sistema, 

incluindo todo o material alóctone que se encontra dentro do rio. A importância das diferentes 

fontes de carbono muda ao longo do curso do rio, onde córregos de cabeceira (os quais 

geralmente são mais sombreados) são mais dependentes de recursos alóctones (VANNOTE et 

al., 1980). Contudo, em contraste com esse modelo desenvolvido para córregos temperados, 

cadeias tróficas de córregos tropicais de cabeceira parecem depender mais de produção algal 

autóctone (THORP & DELONG, 2002; BRITO et al., 2006). 

O balanço entre a produção ecossistêmica global (Produção Primária Bruta – PPB) e a 

respiração da comunidade (Respiração - R) é chamado “metabolismo do ecossistema” e 

representa um aspecto funcional destes, sendo relacionado às taxas de produção de biomassa 

que pode entrar na teia trófica aquática (ALLAN & CASTILLO, 2007). O metabolismo 

ecossistêmico de córregos também é relacionado a processos bioquímicos como a degradação 

de matéria orgânica, os quais são extremamente importantes para a manutenção da qualidade 

da água, da biodiversidade e de serviços ambientais. As taxas metabólicas de córregos são 

influenciadas por muitas variáveis ambientais como disponibilidade de luz (BUNN et al., 

1999), temperatura da água e concentração de nutrientes (MULHOLLAND et al., 2001), 

quantidade e qualidade do material orgânico (ACUÑA et al., 2004), regime hídrico 

(UEHLINGER, 2006) e uso do solo (McTAMMANY et al., 2007; BERNOT et al., 2010). 

Assim, o metabolismo ecossistêmico é um processo chave a ser mensurado quando o objetivo 

é avaliar impactos do uso do solo em rios e córregos, uma vez que esse processo integra 

muitos componentes físicos e biológicos e é diretamente relacionado com o uso do solo 
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circundante (YOUNG et al., 2008; GÜCKER et al., 2009). Contudo, existem poucos estudos 

relacionando o metabolismo de córregos a impactos antropogênicos em regiões tropicais, e 

como diferentes metodologias têm sido usadas tornou-se difícil comparar os diferentes dados. 

O metabolismo de córregos é mensurado com base nas mudanças na concentração de 

O2 na água ao longo do tempo (HAUER & LAMBERTI, 2011), aplicando-se dois grupos de 

metodologias: i) Metodologias de canal aberto, as quais são baseadas na mudança global de 

O2 na água ao longo do tempo nas condições naturais do córrego; ii) Câmaras bentônicas, 

onde as mudanças na concentração e  O2 são mensuradas em microcosmos (geralmente 

chamados “câmaras bentônicas”) que isolam um certo tipo de substrato ou área do leito do 

rio. Métodos de canal aberto são divididos em: “métodos de uma estação” que calculam o 

metabolismo baseado em mudanças em um único local do rio, e; “métodos de duas estações” 

que medem o metabolismo de um trecho específico do rio baseado na mudança na 

concentração de O2 entre dois sensores (HAUER & LAMBERTI, 2011). As metodologias de 

canal aberto são geralmente fáceis de aplicar no campo, mas tem a desvantagem de 

necessitarem de medidas acuradas de troca gasosa entre a água e a atmosfera (reaeração). Isso 

pode ser feito usando diferentes metodologias, como o emprego de equações empíricas, 

injeção de traçadores gasosos e métodos baseados na variação de O2 durante a noite (YOUNG 

& HURIN, 1996; IWATA et al., 2007). Equações empíricas objetivam predizer os 

coeficientes de reaeração com base na morfologia do córrego (e.g. modelo de dissipação de 

energia, descrito em Hauer & Lamberti, 2011) e são fáceis de implementar uma vez que usam 

dados de medidas fáceis de serem realizadas como velocidade da água, profundidade e 

inclinação, entre outras. Métodos de injeção de traçadores gasosos (geralmente propano) 

bombeados artificialmente para dentro do rio são geralmente considerados mais confiáveis, 

mas são custosos em tempo e recursos, necessitando de muitos equipamentos de campo e 

trabalho em laboratório (GRACE & IMBERGER, 2006). Métodos de variação noturna usam 

a relação entre a variação no O2 e o déficit de saturação deste gás no início da noite. Neste 

período sem fotossíntese pode-se inferir que a variação na concentração de O2 é uma função 

do déficit da saturação e então usar o coeficiente angular desta relação como o coeficiente de 

reaeração (YOUNG & HURYN, 1996). 

Por outro lado, câmaras bentônicas dispensam estimativas de reaeração, mas 

apresentam outras dificuldades relacionadas à artificialidade criada pela câmara que limita o 

fluxo de água e nutrientes, entre outros fatores. Câmaras bentônicas são especialmente úteis 

para comparar a atividade metabólica em diferentes tipos de substratos, ou para mensurar 
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experimentalmente os efeitos de mudanças em variáveis ambientais (e.g., concentração de 

nutrientes, disponibilidade de luz) sobre as taxas metabólicas. Contudo, uma vez que essa 

metodologia é específica para um dado tipo substrato, é requerido um esforço de replicação 

para os diferentes tipos de substrato quando o objetivo e é avaliar os impactos do uso do solo 

em todo um trecho. 

Considerando a escassez de informações sobre os efeitos do uso do solo no 

metabolismo de córregos, especialmente em regiões tropicais (BOTT & NEWBOLD, 2013; 

GÜCKER et al., 2009), o objetivo deste estudo foi conduzir uma revisão da literatura visando 

identificar as respostas gerais do metabolismo de córregos às mudanças no uso do solo. Eu 

busquei elucidar as seguintes questões: i) Onde a maioria dos estudos foi realizada? ii) quais 

tipos de impactos têm sido estudados e em quais escalas geográficas? iii) Quais metodologias 

têm sido empregadas? iv) Quais são as respostas metabólicas aos diferentes impactos? v) 

Quais mecanismos causam as mudanças observadas? 

 

1.3 Metodologia de pesquisa 

 

Foi realizada uma revisão sistemática da literatura da base de dados “ISI Web of 

Science®” usando os grupos de palavras-chaves: “land use” “metabolism”, “stream”; e “land 

use”, “primary production”, “respiration”, “stream”, e considerando artigos de todos os anos. 

Esta pesquisa encontrou 148 artigos, mas muitos deles foram estudos sobre efeitos uso do 

solo em outros componentes ambientais (e.g. comunidades de macroinvertebrados, retenção 

de nutrientes) ou apresentavam estimativas de metabolismo de córregos que não eram 

relacionadas a questões relativas ao uso do solo. Um total de 39 estudos foram considerados 

relevantes para responder as questões apresentadas nos objetivos. Foi realizada uma pesquisa 

adicional usando as palavras “land use” “metabolism” e “tropical”, mas nenhum artigo 

adicional foi encontrado. Foram adicionados cinco estudos de especial relevância para o tema 

(BUNN et al., 1999; MULHOLLAND et al., 2005; BOTT et al., 2006b; GÜCKER & 

PUSCH, 2006; IZAGIRRE et al., 2008) que não foram encontrados usando a ferramenta de 

busca Web of Science®. Assim as análises subsequentes foram baseadas em 44 artigos 

publicados entre 1999 e 2016. Ao avaliar as respostas metabólicas ao impacto ambiental 

foram consideradas “respostas” apenas as mudanças que foram declaradas pelos autores como 

sendo estatisticamente significativas.   
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1.4 Resultados 

 

Um resumo dos estudos analisados na revisão cienciométrica, mostrando suas 

localizações geográficas, metodologias, escalas de uso do solo e respostas ecossistêmicas 

gerais é apresentado na Tabela 1. Os diferentes ambientes estudados foram classificados em 

cinco categorias principais (florestas temperadas, florestas tropicais, pradarias temperadas, 

savanas tropicais e desertos) onde biomas similares foram agrupados. Alguns trabalhos foram 

conduzidos em mais de um bioma e contabilizados em duas ou mais categorias. O estudo de 

Bernot et al. (2010), abrangeu muitos ambientes diferentes e foi contabilizados nas categorias: 

floresta temperada, floresta tropical, pradaria temperada e deserto, e foi o único a apresentar 

dados sobre este último bioma. O estudo de Young & Huryn (1999) foi conduzido em 

florestas e pradarias temperadas e contabilizado em ambas as categorias. Assim os próximos 

resultados são baseados em 48 estudos de caso. 

Estudos conduzidos em ambientes temperados representaram 88,6% dos casos (39). A 

maioria dos estudos foi realizada em florestas temperadas (33=69%) e pradarias temperadas 

foram estudadas em 12,5% (6) dos casos. Uma menor proporção de estudos apresentaram 

dados de ambientas tropicais (8=16,5%) com seis estudos (12,5%) mostrando dados sobre 

florestas tropicais e dois (4%) em savana tropical (cerrado) (Figura 1A).  

A maioria dos estudos (91%) empregou técnicas de canal aberto para medir o 

metabolismo dos córregos. A metodologia de canal aberto com uma estação foi técnica mais 

usada (53% dos casos) seguida pela metodologia de canal aberto com duas estações (26%), e 

cinco estudos (12%) usaram ambas as técnicas de canal aberto. Apenas quatro estudos (10%) 

usaram câmaras bentônicas para avaliar os impactos do uso do solo sobre o metabolismo de 

córregos (Figura 1B). 

Os estudos avaliados neste trabalho analisaram uma ampla variedade de estressores 

específicos relacionados ao uso do solo em diferentes escalas. Assim, para facilitar as análises 

posteriores sobre as respostas metabólicas às modificações do uso do solo os estudos foram 

agrupados em quatro categorias relacionadas à natureza do estressor estudado: i) 

“Agropecuária”, que além de plantações e pecuária, incluiu também estudos sobre 

desmatamentos stricto sensu, manejo agroflorestal entre outros; ii) “Urbanização”, incluindo 

estudos sobe impactos pontuais e não pontuais deste tipo de uso do solo; iii) “Agropecuária e 

Urbanização” com estudos avaliando simultaneamente os efeitos destes dois tipos de uso do 

solo  e;  iv) “Restauração”, incluindo estudos sobre os efeitos da restauração ripária, bentônica 
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e da planície de inundação. O estudo de McTammany et al. (2007) avaliou as diferenças entre 

córregos em condições pristinas, impactados pela agricultura e ecossistemas restaurados, e foi 

incluído nas categorias “Agropecuária” e “Restauração”, totalizando 45 casos para análise. 

 A maioria dos estudos (33 = 73%) avaliaram os efeitos de impactos relacionados à 

agropecuária, onde 51% de todos os trabalhos (23) estudaram exclusivamente este tipo de 

impacto e 22% (10) estudaram impactos simultâneos da agropecuária e urbanização (Figure 1 

C). A maior parte dos estudos sobre impactos da agropecuária 24 = 72,7%) estudaram efeitos 

não pontuais dessa categoria de impacto (i.e. efeitos difusos como lixiviação e aumento da 

temperatura) e apenas um trabalho (2% = 1) estudou seus efeitos pontuais, (Rosa et al. (2013), 

que estudou efeitos de um afluente de piscicultura). Entre os outros oito estudos na categoria 

“agropecuária”, quatro avaliaram os efeitos do desmatamento não relacionado à atividade 

agrícola imediata (HOUSER et al., 2005; MULHOLLAND et al., 2005; CLAPCOTT & 

BARMUTA, 2010; O’DRISCOLL et al., 2016), três estudaram os efeitos do manejo 

agroflorestal (SILVA et al., 2013; CARLSON et al., 2014; PEARCE & YATES, 2015), um 

avaliou os efeitos de pesticidas e mudanças na salinidade (SCHÄFER et al., 2012) e outro 

estudo (RILEY & DODDS, 2012) os efeitos de vegetação exótica arbórea em áreas de 

vegetação natural de pradarias (Figura 1C).  

Dezesseis estudos avaliaram os efeitos da urbanização (37%), onde a maioria (10 = 

23%) estudou simultaneamente os efeitos da agropecuária, enquanto apenas seis (14%) 

estudaram os efeitos exclusivos do impacto da urbanização (Figura 1C). Entre todos os 

trabalhos avaliando este tipo de impacto, 14 estudaram os efeitos não pontuais da urbanização 

e dois estudos analisaram efeitos de estressores pontuais relacionados à urbanização (efluente 

de esgoto doméstico tratado). Seis estudos (13,3%) avaliaram práticas de restauração e 

manejo, onde três estudaram os efeitos da restauração da vegetação ripária (McTAMMANY 

et al., 2007; GILING et al., 2013; NORTHINGTON et al., 2011) com o último estudando 

simultaneamente efeitos da restauração ripária e bentônica. Um estudo avaliou os efeitos de 

práticas de manejo ripário (PEARCE & YATES, 2015), enquanto os efeitos da restauração de 

habitas bentônicos e planícies de inundação foram estudados por Hoellein et al. (2012), e  

Roley et al. (2014), respectivamente (Figura 1C). 

Os estudos analisados neste trabalho de revisão usaram diferentes escalas geográficas, 

bem como diferentes maneiras de quantificar os impactos do uso do solo. A maioria dos 

trabalhos estudou a relação entre metabolismo de córregos e uso do solo na escala de bacia 

hidrográfica (31 estudos = 70,45%), onde 25 (56,8%) estudaram os efeitos do uso do solo 
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apenas nesta escala, e seis (13,6%) estudaram simultaneamente as escalas de bacia 

hidrográfica e ripária (Figura 1D). Estes estudos usaram diferentes descritores de impactos do 

uso do solo incluindo a proporção de diferentes usos do solo, índices baseados nestas 

proporções (YOUNG & COLLIER, 2009), e índices de impacto agropecuário e urbano 

baseados na densidade de animais e pessoas (IZAGIRRE et al., 2008). Apenas sete trabalhos 

(15,9%) estudaram os efeitos do uso do solo no metabolismo de córregos exclusivamente na 

escala ripária, assim essa escala foi estudada em 29,5% (13) dos casos analisados (Figura 1D). 

Nesta escala o principal descritor de impacto do uso do solo foi a porcentagem de diferentes 

usos do solo no corredor ripário (o qual foi definido de maneiras ligeiramente diferentes) e a 

porcentagem de sombreamento dentro do córrego. 

Seis estudos avaliaram a influência do uso do solo no metabolismo de córregos em 

escala local/pontual (Figura 1D), incluindo três que estudaram os impactos causados por 

fontes pontuais de poluição urbana (GÜCKER & PUSCH, 2006; ARISTI et al., 2015) e 

efluentes agropecuários (ROSA et al., 2013), dois estudos sobre os efeitos da restauração de 

habitats (HOELLEIN et al., 2012; ROLEY et al., 2014) e um sobre a aplicação de pesticida e 

variação na salinidade (SCHÄFER et al., 2012). Neste último estudo o impacto foi 

considerado pontual visto que ocorreu em apenas durante um curto período de tempo, 

influenciando apenas uma pequena parte do ciclo de vida da maioria dos organismos. 
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Figura 1 – Localização geográfica, metodologia utilizada, tipo de impacto do uso do solo e 
escala geográfica apresentados nos estudos analisados. 

 
Legenda: A) Localização geográfica; B) Metodologia utilizada; C) Tipo de impacto do uso do solo; D) Escala 

geográfica estudada. 
 

O Metabolismo de córregos respondeu ao estresse da agropecuária em 85,3% dos 

casos (29), e na maioria (47% = 16 casos) foram encontrados efeitos da agropecuária em 

ambas as taxas metabólicas (PPB e R). Para esta análise foram considerados 34 casos uma vez 

que o trabalho de Carlson et al. (2014) inclui dois diferentes tipos de estresse agropecuário: 

Plantações de dendê (Elaeis guineenses) e sistemas agroflorestais (arroz e frutas). 
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Considerando apenas os 29 casos onde foram encontradas respostas do metabolismo 

de córregos ligadas ao uso do solo agropecuário, parece que este tipo de impacto afeta 

principalmente a PPB que respondeu a esse estresse em 82,8% dos casos (24). Três diferentes 

tipos de resposta foram observados neste parâmetro; i) aumento (+); ii) redução  (-), e: 

resposta em forma de sino, onde um aumento inicial ocorreu em níveis baixos de impacto, 

seguido de uma redução em níveis mais altos de impacto. A PPB aumentou em 62% (18) dos 

casos estudados e reduções foram observadas em apenas 13,8% (4), enquanto uma resposta 

em forma de sino foi encontrada em apenas 6,8% (2) dos casos. As taxas de respiração foram 

menos sensíveis ao estresse agropecuário e respostas foram observadas em 72,4% dos casos 

(21). As taxas de respiração aumentaram em 16 estudos (55,2%) enquanto reduções foram 

observadas em apenas 5 estudos (17,2%). Ao contrário da PPB, nenhum estudo mostrou uma 

resposta em forma de sino para em relação a R (Figura 2). 

 

Figura 2 – Proporção de estudos que encontraram respostas metabólicas relacionadas ao uso 
do solo pela agropecuária (gráfico de pizza) e proporção das diferentes repostas da 
PPB e R encontradas nos estudos responsivos (gráfico de barras). 

 

 

O uso do solo urbano mostrou influenciar significativamente o metabolismo de 

córregos em 75% dos casos (12) e em 43,7% destes (7casos) o estresse do uso do solo causou 

mudanças simultâneas nas taxas de PPB e R. Entre os doze estudos que mostraram respostas 

metabólicas dos córregos ao uso do solo a PPB apresentou alterações em 75% dos casos (9) e 

a resposta mais comum foi o aumento da PPB que ocorreu em 58% dos casos (7), enquanto 

reduções na PPB foram encontradas em apenas dois casos (17%). As taxas de respiração 
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responderam à urbanização em 84% dos estudos (10), com aumentos na R ocorrendo em 67% 

dos casos (8), enquanto apenas dois estudos (17%) mostraram redução nas taxas respiratórias 

(Figura 3). 

 

Figura 3 – Proporção de estudos que encontraram respostas metabólicas relacionadas a 
urbanização (gráfico de pizza) e proporção das diferentes repostas da PPB e R 
encontradas nos estudos responsivos (gráfico de barras) 

 

 

Os parâmetros metabólicos não apresentaram resposta relacionada predominantemente 

a uma escala geográfica específica, uma vez que a proporção de respostas em parâmetros 

metabólicos ocorrendo em uma dada escala foi muito similar à proporção de trabalhos 

estudando os efeitos do uso do solo nesta escala. Por exemplo, 30% dos estudos relacionados 

ao impacto agropecuário estudaram seus efeitos em escala ripária e em 31% dos casos ocorreu 

uma resposta na GGP enquanto em 32% dos estudos com resposta na R a resposta ocorreu 

nesta escala. The forma similar 75% dos estudos relacionados ao impacto da urbanização 

avaliaram seus efeitos em escala de bacia hidrográfica, e PPB e R responderam a esse impacto 

nessa escala em 67% dos casos. 

Entre os seis estudos avaliando os efeitos da restauração, três (McTAMMANY et al., 

2007; NORTHINGTON et al., 2011; GILING et al., 2013) estudaram os efeitos da 

restauração riparia sobre o metabolismo de córregos. McTammany et al. (2007) e Giling et al. 

(2013) encontraram reduções na PPB causadas pelo aumento no sombreamento ripário, e 

Giling et al. (2013) encontraram também aumentos nas taxas respiratórias. O estudo de 
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Northington et al. (2011) testou os efeitos da restauração ripária e bentônica em córregos 

severamente impactados (impactos de mineração) e os autores não encontraram mudanças 

significativas no metabolismo dos córregos depois das atividades de restauração, sugerindo 

que estas foram ineficientes em retornar estes ambientes altamente impactados a condições 

próximas às naturais. Pearce & Yates (2015) avaliaram os efeitos de práticas de manejo 

ripário, como a proteção de “tampões” ripários e restrição do acesso do gado ao córrego, em 

mitigar os efeitos dos impactos ligados à atividade agropecuária ocorrendo rio acima. Neste 

estudo essas práticas não alteraram as taxas metabólicas dos córregos que continuou a ser 

muito similar às áreas a montante onde as práticas de manejo não foram realizadas. 

Roley et al. (2014) estudando os efeitos da restauração da planície de alagamento 

encontraram aumentos na PPB e redução na variabilidade desta taxa depois de eventos de 

enchente. Hoellein et al. (2012) testaram especificamente os efeitos da restauração física dos 

habitas bentônicos em córregos sob impacto do uso do solo agropecuário e não encontraram 

modificações significativas no metabolismo dos córregos depois deste tipo de restauração. 
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Tabela 1 – Resumo dos estudos analisados nesta revisão (continua) 

Artigo Localização geográfica – Bioma 

Metodologia Escala 

Impacto do uso do solo 

PPB R 

 
F.TEMP P.TEMP F.TROP S.TROP DES AGR URB 

AGR+ 

URB 
RES 

Aristi  et al 

2015 
X 

    

Uma + Duas 

estações  

Local (efluente 

urbano)  
X 

  
(+) (+) 

Alnoee et al 

2015  
X 

   
Uma estação Ripária (CAT) X 

   
(0) (+) 

Beaulieu et al 

2013 
X 

    

Uma + Duas 

estações  
Bacia (%) 

 
X 

  
(0) (0) 

Bernot er al 

2010 
X X X 

 
X 

Duas 

estações 
Bacia (%) 

  
X 

 

(+)  

(AGR e URB) 
(0) 

Boot 2006 b X 
    

Duas 

estações 

Ripária (CAT)+ 

Bacia (%) 
X 

   
(+) (+) 

Boot 2006 a X 
    

Duas 

estações 

Bacia (índice de 

urbanização)  
X 

  
(-) (-) 

Boot et al 

2013   
X 

  

Uma + Duas 

estações  
Bacia (CAT) X 

   
(+) (+) 

Brisbois et al 

2008 
X 

    
Uma estação Bacia (CAT) X 

   
(-) (0) 

Bunn et al  

1999   
X 

  

Câmara 

bentônica  

Ripária (%) + 

Bacia (%) 
X 

   
(+) (+) 

Bunn et al 

2010 
X 

    

Câmara 

bentônica 

Ripária (CAT + 

%) + Bacia (%) 
X 

   
(0) (0) 

Burrell et al 

2014 
X 

    
Uma estação 

Ripária (%) + 

Bacia (%) 
X 

   
(+) (+) 

Carlson et al 

2014   
X 

  
Uma estação Bacia (CAT) X 

   

(-) 

(Agroflorestal) 

(+) 

(Plantação 

de dendê) 

Clapcott & 

Barmuta 

2010 

X 
    

Câmara 

Bentônica  
Bacia (CAT) X 

   
(+) (+) 
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Artigo Localização geográfica – Bioma 

Metodologia Escala 

Impacto do uso do solo 

PPB R 

 
F.TEMP P.TEMP F.TROP S.TROP DES AGR URB 

AGR+ 

URB 
RES 

Clapcott et al 

2010 
X 

    
Uma estação Bacia (%) 

  
X 

 

(+) 

(AGR e URB) 

(+) 

(AGR e 

URB) 

Collier et al 

2013 
X 

    
Uma estação Bacia (%) X 

   
Forma de Sino (0) 

Da Silva et al 

2013 
X 

    
Uma estação Bacia (CAT) X 

   
(0) (0) 

Fellows et al 

2006   
X 

  

Câmara 

bentônica 

Ripária (CAT e 

%) + Bacia (%) 
X 

   
(+) (+) 

Giling et al 

2013 
X 

    

Duas 

estações 

Ripária (CAT – 

RES ripária)    
X 

(-)  

(REFLO) 

(+)  

(REFLO) 

Gücker et al 

2006  
X 

    
Uma estação 

Local (efluente 

urbano)  
X 

  
(+) (+) 

Gücker et al 

2009     
X 

 

Duas 

estações 
Bacia (CAT) X 

   
(+) (-) 

Hagen et al 

2010 
X 

    

Duas 

estações 
Ripária (CAT) X 

   
(+) (0) 

Halbedel et al 

2013 
X 

    

Duas 

estações 
Bacia (CAT) X 

   
(+) (0) 

Hoellein et al 

2011 
X 

    
Uma estação 

Local (RES 

bêntica)    
X (0) (0) 

Hopkins et al 

2011 
X 

    
Uma estação Bacia (CAT) 

  
X 

 
(-) (+) 

Houser et al 

2005 
X 

    
Uma estação Bacia (%) X 

   
(0) (-) 

Iwata et al 

2007 
X 

    
Uma estação Bacia (%) 

  
X 

 
(+) (AGR) 

(+) (AGR) 

(-) (URB) 

Izagirre et al 

2008 
X 

    
Uma estação 

Bacia (índice de 

AGR e URB)   
X 

 
(-) (URB) (+) (URB) 
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Artigo Localização geográfica – Bioma 

Metodologia Escala 

Impacto do uso do solo 

PPB R 

 
F.TEMP P.TEMP F.TROP S.TROP DES AGR URB 

AGR+ 

URB 
RES 

Kaushal et al 

2014 
X     Uma estação Bacia (CAT)  X   (+) (URB) (0) 

Mc.Tammany 

et al 2007 
X 

    

Duas 

estações 

Bacia (CAT) + 

Reflorestamento 

(CAT) 

X 
  

X Forma de Sino (0) 

Mulholland 

et al 2005 
X 

    
Uma estação Bacia (%) X 

   
(-) (-) 

Northington 

et al 2011 
X 

    
Uma estação 

Ripária (CAT – 

RES ripária e 

Bêntica) 
   

X (0) (0) 

O'Driscoll et 

al 2016 
X 

    
Uma estação Bacia (CAT) X 

   
(0) (+) 

Pearse & 

Yates 2015 
X 

    
Uma estação 

Ripária (CAT – 

diferentes 

práticas de 

manejo) 

   
X (0) (0) 

Riley & 

Dodds 2012  
X 

   

Duas 

estações 
Ripária (CAT) X 

   

(+) (remoção 

de árvores 

ripárias) 

(-) 

(remoção 

de árvores 

ripárias) 

Roley et al 

2014 
X 

    

Uma + Duas 

estações  

Local (RES da 

planície de 

inundação) 
   

X (+) (0) 

Rosa et al 

2013    
X 

 

Duas 

Estações 

Local (Efluente e 

piscicultura) 
X 

   
(+) (+) 

Schäfer et al 

2012 
X 

    
Uma estação 

Local (salinidade 

e aplicação de 

pesticidas) 

X 
   

(0) (0) 
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Artigo Localização geográfica – Bioma 

Metodologia Escala 

Impacto do uso do solo 

PPB R 

 
F.TEMP P.TEMP F.TROP S.TROP DES AGR URB 

AGR+ 

URB 
RES 

Von Schiller 

et al 2008 
X 

    
Uma estação Bacia (%) 

  
X 

 
(+) (AGR) (+) (AGR) 

Silva-Junior 

et al 2014   
X 

  
Uma estação 

Bacia (%); 

Ripária (%)   
X 

 
(+) (AGR) (+) (URB) 

Sudduth et al 

2011 
X 

    
Uma estação Bacia (CAT) 

 
X 

  
(0) (0) 

Yates et al 

2013  
X 

   
Uma estação Ripária (%) 

  
X 

 

(+)  

(AGR e URB) 

(+)  

(AGR e 

URB) 

Yates et al 

2014  
X 

   
Uma estação 

Bacia (% + índice 

de AGR e URB)   
X 

 
(+) (URB) (+) (URB) 

Young & 

Collier 2009 
X 

    
Uma estação 

Bacia (% + índice 

de impacto)   
X 

 
(0) 

(+)  

(AGR e 

URB) 

Young & 

Huryn 1999 
X X 

   

Uma + duas 

estações  
Bacia (CAT) X 

   
(+) (-) 

Legenda: F.TEMP = Floresta temperada, P.TEMP = Pradaria temperada, F.TROP = Floresta Tropical, S.TROP = Savana tropical, DES = Deserto, AGR = Agropecuária,  
URB = Urbanização, RES = Restauração, REFLO = reflorestamento CAT = categórico, “%” = Contínuo. 
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1.5 Discussão 

 

A maioria dos trabalhos analisados foi conduzida em regiões temperadas, 

especialmente em ecossistemas de florestas decíduas, enquanto outros ambientes foram muito 

mal representados. Apenas dois estudos (YOUNG & HURYN, 1999; BERNOT et al., 2010) 

relaxaram comparações entre diferentes ecossistemas. O trabalho de Young & Huryn (1999) 

mostrou que córregos correndo por florestas decíduas e pradarias temperadas são ambos 

ambientes heterotróficos apresentando taxas metabólicas surpreendentemente similares com 

elevada respiração e baixa produtividade primária. Contudo, sob impacto agropecuário, 

ambos os ambientes apresentam uma tendência a autotrofia causada pelo forte aumento nas 

taxas de produção primária, especialmente em córregos de pradarias. O mesmo estudo 

também mostra que córregos de áreas orginalmente florestadas correndo através de áreas de 

agricultura e silvicultura (plantações de pinheiro) apresentam aumentos muito similares na 

PPB e reduções na R. Contudo, essas mudanças foram menores quando comparadas com 

mudanças ocorrendo no metabolismo de córregos de pradarias sob pressão de uso agrícola. O 

trabalho de Bernot et al. (2010) comparou os efeitos do uso dos solo no metabolismo de 

córregos entre diferentes ambientes, mostrando que diferenças metabólicas entre córregos em 

diferentes ecossistemas (incluindo florestas tropicais e temperadas, pradarias temperadas e 

desertos) tende a ser reduzida depois do impacto antropogênico (agricultura e urbanização), o 

que ocorreu principalmente devido os aumentos na PPB que conduziram os córregos em geral 

a uma situação menos heterotrófica. 

Apenas oito trabalhos estudaram a influencia do uso do solo em córregos tropicais 

(incluindo Bernot et al., 2010). Estes estudos foram conduzidos em córregos de florestas 

tropicais e de cerrado, e mostraram respostas metabólicas similares entre ecossistemas onde a 

resposta mais comum foi o aumento da PPB e R depois de impacto antropogênico. Gücker et 

al. (2009) estudando córregos no cerrado descobriram que o estresse agropecuário aumenta as 

taxas de respiração e por área de biofilme heterotrófico, contudo o impacto da agropecuária 

também leva ao estresse físico causando forte redução na biomassa do biofilme levando a 

uam redução global nas taxas respiratórias. O mesmo estudo também demostrou que os 

aumentos na PPB relacionados à atividade agropecuária foram causados principalmente por 

um aumento na eficiência fotossintética e não por aumento na biomassa de autótrofos. Bott & 

Newbold, (2013) trabalhando em florestas tropicais no Peru também encontraram aumentos 
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de 2x na PPB, contudo a eficiência fotossintética deve ter sido reduzida nessa caso, uma vez 

que ouve um aumento de 8x na biomassa de algas. 

Contrariando esses resultados, Carlson et al. (2014) aparentemente trabalhando com 

níveis menores de impacto agropecuário (sistemas agroflorestais e plantações de Elaeis 

guineensis – que mantêm o sombreamento ripário e a entrada de material alóctone similar às 

condições pristinas) encontram um pequena redução na PPB associada ao manejo 

agroflorestal tradicional (arroz e fruticultura), mas nenhuma mudança nas taxas respiratórias 

associadas a plantações de dendê (Elaeis guineenses). Em contrapartida o mesmo estudo 

encontrou aumentos nas taxas respiratórias em plantações de dendê que não ocorreram em 

sistemas agroflorestais. Esse aumento na respiração pode ter sido causado elo aumento na 

temperatura da água que foi registrada em áreas de plantações. Silva Junior et al. (2014) 

trabalhando áreas de transição entre mata atlântica e cerrado, encontraram aumentos nas taxas 

respiratórias relacionados a baixos níveis de urbanização,  os quais provavelmente ocorreram 

devido ao enriquecimento com nitrogênio. Rosa et al. (2013) estudando os impactos de 

efluentes de piscicultura em córregos da mesma região também encontraram forte aumento 

das taxas respiratórias que neste caso foi relacionada ao enriquecimento de nutrientes e ao 

aumento na quantidade de material orgânico particulado. 

A maioria dos estudos mediram o metabolismo de córregos usando técnicas de canal 

aberto, especialmente a abordagem de 1 estação. Geralmente métodos de canal aberto são 

considerados mais adequados para medir os efeitos globais do uso do solo (GRACE & 

IMBERGER, 2006), uma vez que eles medem o metabolismo simultâneo de todos os 

componentes de sistema e não apenas de um substrato específico. Métodos de canal aberto, 

também são fáceis de implementar, especialmente em estudos em escala de bacia 

hidrográfica. Contudo, as metodologias de canal aberto requerem boas estimativas de 

reaeração, e como foi demostrado por Iwata et al. (2007) diferentes técnicas para estimar 

reaeração podem levar a resultados diferentes. 

Apenas três estudos usaram ambos os métodos de canal aberto. Beaulieu et al. (2013) 

encontraram forte concordância entre as metodologias de uma e duas estação, enquanto Roley 

et al. (2014) encontraram menores valores de PPB usando a metodologia de duas estações, o 

que os autores atribuíram à menor extensão de trecho medida nesta metodologia comparada a 

estimativa da extensão do trecho que foi medido usando a metodologia de uma estação 

naquela situação específica. Young & Huryn (1999) também encontraram pequenas 

diferenças entre métodos, onde a metodologia de duas estações resultou em taxas de R mais 
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elevadas, mas esta diferença não teve efeitos apreciáveis nas taxas PPB/R. Assim, incluindo 

considerações sobre o comprimento do trecho mensurado por cada método em cada situação 

específica, ambas as metodologias de canal aberto parecem ter forte concordância. 

Câmaras bentônicas geralmente fornecem uma medida mais confiável do 

metabolismo, especialmente em rios turbulentos de pequeno porte, uma vez que essas não são 

influenciadas pela reaeração. Câmaras são especialmente úteis para analisar até que ponto 

diferentes tipos de substrato (i.e. areia, rochas) respondem diferencialmente a mudanças 

metabólicas desencadeadas por alterações no uso do solo (GRACE & IMBERGER, 2006). 

Contudo, devido essa restrição a tipos específicos de substrato é necessária uma boa 

replicação dos diferentes tipos de substratos encontrados, especialmente quando a distribuição 

destes é muito heterogênea. Essa necessidade de replicação pode tronar o uso de câmaras 

bentônicas para avaliar efeitos do uso do solo muito caro e demandar muito tempo, limitando 

usa aplicação. Também existem criticas sobre a artificialidade introduzida pela câmara que 

pode causar depleção de nutrientes e mudanças na temperatura (HAUER & LAMBERTI, 

2011), introduzindo outras fontes de erro nas estimativas de metabolismo. 

A maior proporção dos estudos analisados avaliou efeitos da agropecuária e 

urbanização, especialmente aqueles relacionados a fontes não pontuais de estresse, contudo 

foram aplicadas diferentes metodologias para avaliar o uso do solo e pressão antropogênica. 

Em geral, avaliações da cobertura vegetal usando imagens de satélite foram os descritores 

mais comuns de impactos do uso do solo. Young & Collier (2009) usaram uma variação dessa 

abordagem que atribuiu diferentes pesos a diferentes categorias de uso do solo e Izagirre et al. 

(2008) usaram a porcentagem de industrialização e a densidade humana e do gado como 

indicadores de pressão do uso do solo. Yates et al. (2014) testaram as respostas de muitas 

variáveis ecológicas a diferentes tipos de descritores de pressão antropogênica incluindo 

descritores de cobertura do solo, produção agropecuária, bem como aqueles relacionados a 

práticas de manejo agropecuário. Neste estudo, diferentes tipos de variáveis ecológicas 

mostraram especificidade nas respostas aos indicadores de estresse, e geralmente foram 

sensíveis a um ou poucos descritores de pressão antropogênica. 

Entre trabalhos estudando os efeitos da restauração do habitat, o trabalho de Roley et 

al. (2014) avaliando os efeitos da restauração da planície de inundação mostrou que essas 

áreas de correnteza lenta podem aumentar a PPB e tronar os parâmetros metabólicos mais 

estáveis depois de eventos de cheia, mas não tiveram efeitos em condições normais de fluxo. 

De modo similar Aristi et al. (2014) (não contabilizado nessa revisão) encontraram que 
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represas podem aumentar as taxas de PPB e R em trechos a jusante. Os autores argumentam 

que represas criam um ambiente mais adequado para o desenvolvimento de algas e macrófitas 

elevando a PPB.  Isto pode conduzir a aumentos na R apenas em uma extensão limitada, mas 

no estudo em questão os aumentos na R foram até mesmo maiores que os na PPB, e 

provavelmente estes aumentos foram causados pela elevação da temperatura. 

McTammany et al. (2007) e Giling et al. (2013) encontraram que a restauração da 

vegetação ripária foi eficiente em mudar os parâmetros metabólicos de córregos na direção 

esperada para a situação pristina. Contudo, no estudo Pearce & Yates (2015) praticas de 

manejo como restrição do acesso do gado ao córrego, manutenção das florestas ripárias entre 

outras não alteraram os parâmetros metabólicos dos córregos de ambientes agrícolas e as 

praticas de manejo foram consideradas ineficientes para esta finalidade. De modo similar 

Northington et al. (2011) não encontraram restabelecimento dos parâmetros metabólicos em 

rios impactados por atividade de mineração depois da restauração da vegetação ripária e 

habitat bentônico, mas neste estudo quase todos os córregos haviam sido restaurados a menos 

de dez anos e os autores argumentam que provavelmente um maior desenvolvimento ripário 

posterior iria conduzir a alterações metabólicas nesses córregos. 

Os efeitos da restauração bentônica também foram estudados por Hoellein et al. (2012) 

que também não encontraram efeitos apreciáveis sobre as taxas metabólicas de córregos 

impactados pela agricultura. Neste estudo os autores hipostenizam que aumentos na 

proporção de habitas de rochas e cascalhos introduzidos pela restauração iriam conduzir a 

aumentos nas taxas metabólicas, uma vez que uma relação similar foi encontrada em um 

estudo prévio (HOELLEIN et al., 2007) levando a previsão que a manipulação do hábitat 

bentônico alterariam as taxas de funcionamento  do ecossistema. Contudo, a restauração 

bentônica não conduziu a mudanças no metabolismo do sistema, uma vez que seus efeitos 

foram superados pelos efeitos das condições riparias. Assim, esses estudos parecem indicar 

que a restauração da vegetação ripária é o fator mais importante para restaurar as condições 

metabólicas de córregos a condições próximas Às pristinas, contudo até mesmo essa 

abordagem tem aplicabilidade limitada em sistemas altamente impactados.  

Ouve uma predominância de estudos usando a escala geográfica de bacia e poucos 

estudos avaliando a relação entre o metabolismo do córrego e a vegetação ripária. Entre treze 

publicações avaliando os efeitos do uso do solo na escala ripária, quatro (BUNN et al., 1999; 

2010; FELLOWS et al., 2006; BURRELL et al., 2014) consideraram o sombreamento ripário 

causado pela vegetação ripária como um descritor de uso do solo ripário. Contudo, 
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sombreamento, não corresponde a uma real medida de uso do solo, uma vez que não fornece 

informação sobre a extensão ou estrutura das florestas ripárias e é fortemente influenciado por 

condições locais, dependendo do tamanho e largura do rio. Além disso, é inadequado para 

avaliar o uso do solo ripário de paisagem naturalmente abertas. No estudo de Pearce & Yates 

(2015) sobre os efeitos de práticas de manejo foram aplicados índices baseados na presença e 

extensão de diferentes práticas de manejo, assim este estudo também usou uma medida 

indireta do impacto ripário (restauração nesse caso). É surpreendentemente a escassez de 

estudos focados nos efeitos do uso do solo em escala ripária, uma vez que a forte relação entre 

o balanço metabólico de rios e sua vegetação circundante tem sido discutido a muito tempo 

(e.g. VANNOTE et al., 1980). Algumas inferências indiretas sobre os efeitos da mudança 

ripária sobre o metabolismo de córregos podem ser feitas, uma vez que muitos estudos 

mostraram respostas em componentes estruturais que se espera que sejam relacionadas ao 

metabolismo de córregos ecossistêmico, especialmente modificações na biomassa de algas 

bentônicas e abundância de invertebrados pastadores (DANCE & HYNES, 1980; DELONG 

& BRUSVEN, 1998; SPONSELLER et al., 2001). Contudo, extrapolações devem ser feitas 

cuidadosamente, uma vez que o entendimento da relação entre estrutura e funcionamento é 

considerado um dos maiores desafios da ciência da ecologia na atualidade (SANDIN & 

SOLIMINI, 2009), e há uma escassez de dados experimentais sobre essa relação. 

Mudanças metabólicas mensuráveis em córregos sob estresse de uso do solo 

ocorreram na maioria dos estudos analisados, especialmente naqueles estudando córregos sob 

impacto de uso do solo para agropecuário. Em mais da metade dos casos estas mudanças 

ocorreram em ambas as taxas metabólicas. Em geral as taxas de PPB parecem ser mais 

sensíveis aos impactos da agropecuária mostrando alterações relacionadas ao estresse da 

agropecuária em 82,8% de todos os estudos que apresentaram alguma resposta, onde 

geralmente houve um aumento na PPB relacionado aos aumentos na luminosidade 

concentração de nutrientes. Em alguns casos a PPB respondeu mesmo em níveis baixos de 

impacto, como no estudo de Halbedel et al. (2013) onde a porcentagem de área impactada na 

bacia variou entre 7-17% e florestas ripárias estavam presentes em todos os locais estudados. 

Estudando os efeitos da vegetação arbórea exótica (em áreas de pradaria) Riley & Dodds 

(2012) encontraram a mesma tendência geral ocorrendo na direção contrária, uma vez que 

esta vegetação reduzia a PPB pelo sombreamento. Contrariando esses resultados, alguns 

estudos mostraram reduções na PPB associadas com o uso do solo para agropecuária. Brisbois 

et al. (2008) e Hopkins et al. (2011) atribuíram essas reduções na PPB a uma elevada turbidez 
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associada com altos níveis de uso do solo para agropecuária na bacia estudada. Hopkins et al. 

(2011) também encontraram aumentos na respiração, o que pode corroborar essa ideia uma 

vez que aumentos na R são esperados quando mais sólidos em suspensão estão presentes na 

coluna d’água. Mais que isso, Yates et al. (2013) encontraram diferenças na resposta 

metabólica entre córregos impactados pela agricultura e pela pecuária, onde a agricultura 

estimulou a PPB enquanto a pecuária foi relacionada a reduções na PPB. Neste estudo é 

possível que tenha ocorrido um efeito do gado cruzando o córrego e pastando nas áreas 

ripárias, o que aumentou a turbidez e impactou o leito do córrego. 

Avaliando os efeitos do desmatamento (como proporção de solo nu, variando entre 

1,8-13%) na escala de bacia, Mulholland et al. (2005) verificaram reduções na PPB 

associadas com esse impacto. Neste caso, a vegetação ripária permaneceu inalterada e 

provavelmente  as reduções observadas ocorreram como efeito do aumento da turbidez 

causada pela lixiviação do solo nas áreas sem cobertura vegetal. Estudando os mesmo 

córregos, Houser et al. (2005) encontraram reduções nas taxas de R, o que poderia acontecer 

como uma consequência da redução na respiração autotrófica ou na quantidade de material 

orgânico recebido pelo. De maneira similar o estudo de Carlson et al. (2014) encontrou 

pequenas reduções na PPB de córregos associadas ao manejo agroflorestal tradicional (cultivo 

de arroz e fruticultura), enquanto plantações de dendê não tiveram efeitos mensuráveis na 

taxas de PPB. Neste estudo o sombreamento foi pelo menos em parte mantido, o que 

provavelmente controlou os aumentos na PBB enquanto as reduções observadas também 

podem ter sido um efeito do aumento na turbidez. Silva et al. (2013) encontraram que o corte 

seletivo de madeira na escala de bacia hidrográfica onde uma faixa ripária de 15m de largura 

foi integralmente protegida não teve nenhum efeito nas taxas metabólicas de córregos. Os 

estudos de McTammany et al. (2007) e Collier et al. (2013) encontraram aumentos inicial na 

PPB sob baixos níveis de impacto seguidos de reduções na PPB em altos níveis de impacto do 

uso agropecuário. De modo similar aos estudos mencionados acima, essas reduções na PPB 

parecem ter sido relacionadas à aumentos na turbidez causados pela atividade do gado no leito 

do córrego. 

Em geral as taxas respiratórias parecem ser menos sensíveis aos impactos da 

agropecuária, e a resposta mais comum foram os aumentos nas taxas respiratórias. Estes 

resultados são um tanto inesperados uma vez eram esperadas reduções como consequência de 

redução na quantidade de material orgânico recebido pelos córregos correndo por paisagens 

agropecuárias. Em alguns casos (Burrell et al., 2014) houve até mesmo uma inesperada 
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relação negativa entre o sombreamento ripário e as taxas de respiração. Alguns estudos (VON 

SCHILLER et al., 2008; YATES et al., 2013) encontraram forte relação entre PPB e a R 

indicando que em alguma extensão os aumentos na respiração podem ocorrer como 

consequência do aumento da respiração autotrófica e não da respiração heterotrófica. 

Contudo, a explicação fornecida pro esse mecanismo ode explica os aumentos na R apenas 

parcialmente. Muito autores (HOPKIMS et al., 2011; ROSA et al., 2013; BOTT & 

NEWBOLD, 2013) argumentam que os aumentos na R sob estresse da agropecuária podem 

ser caudados pela estimulação do metabolismo heterotrófico causado pelos aumentos na 

temperatura e concentração de nutrientes na água. Outra possibilidade apresentada por Bott et 

al. (2006b) e Clapcott & Barmuta (2010), é que esses aumentos na respiração poderiam 

ocorrer devido a aumentos na respiração hiporreica como consequência do soterramento de 

material orgânico causado pela sedimentação. 

A cobertura do solo urbano também influenciou o metabolismo de córregos na maioria 

dos casos. Sob esse tipo de estresse a R parece ser mais afetada do que a PPB e a principal 

resposta foi o aumento de ambas as taxas metabólicas. Aumentos na PPB foram na maioria 

das vezes atribuídos a aumentos na concentração de nutrientes, especialmente amônia, 

(GÜCKER & PUSCH, 2006; BERNOT et al., 2010; CLAPCOTT et al., 2010; KAUSHAL et 

al., 2014). Contudo, alguns estudos encontraram reduções na R em córregos correndo através 

de áreas urbanizadas. No estudo de Bott et al. (2006a) a PPB foi mais baixa na bacia mais 

urbanizada apesar de suas altas concentrações de amônio. Neste estudo os autores 

argumentam que apesar da urbanização na área da bacia a maior parte do sombreamento 

ripário foi mantida e isso limitou a PPB. Iwata et al. (2007) estudando bacias altamente 

urbanizadas também encontrou reduções na PPB que poderiam ser um efeito dos altos níveis 

de impacto, de forma similar as reduções na PPB relacionadas ao impacto agropecuário. As 

taxas respiratórias também aumentaram com o uso do solo urbano e foram por muitas vezes 

relacionadas à concentração de nutrientes (CLAPCOTT et al., 2010; IZAGIRRE et al., 2008; 

SILVA-JUNIOR et al., 2014) e carbono lábil (Gücker & Pusch, 2006). Reduções na taxa de R 

foi observada em apenas 2 casos (BOTT et al., 2006a; IWATA et al., 2007). BOTT et al. 

(2006a) atribuíram essa resposta à forte ligação entre R e PPB (que também diminuiu no 

referido estudo), enquanto Iwata et al. (2007) argumentaram que isso poderia ser um efeito de 

reduções na quantidade de material orgânico chegando ao córrego. 

É importante ressaltar que apesar da resposta aparentemente menor do metabolismo de 

córregos ao uso do solo urbano quando comparado com impactos da agropecuária, em geral 
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estudos sobre estresse do uso do solo urbano avaliam efeitos de níveis relativamente baixos 

deste impacto. Por exemplo, Clapcott et al. (2010)encontraram respostas na PPB e R de 

córregos mesmo trabalhando com níveis mínimos de distúrbios na escala de bacia 

hidrográfica (<10% de urbanização) e Silva-Junior et al. (2014) encontraram respostas na R 

considerando a escala ripária em níveis até mais baixos de urbanização (máximo de 8%). 

Teoricamente o metabolismo de córregos deve ser mais sensível à impactos na escala ripária, 

contudo nos trabalhos revisados não houve nenhuma associação evidente entre a resposta das 

variáveis metabólicas e a escala geográfica testada, uma vez que aparentemente a proporção 

de respostas em uma dada escala é muito próxima a proporção na qual esta escala foi usada. 

Contudo, a dependência da escala é difícil de analisar nos casos estudados uma vez que 

deferentes indicadores foram empregados para descrever um tipo específico de impacto em 

uma dada escala, (e.g. densidade populacional x cobertura do solo urbano, ou cobertura 

vegetal ripária x sombreamento dentro do córrego) Mais que isso, é extremamente difícil 

separa efeitos relacionados à escala ripária daqueles relacionados à escala de bacia 

hidrográfica, uma vez que independente da escala testada em um dado estudo, na maioria dos 

casos impactos do uso do solo existiam em mais de uma escala ao mesmo tempo. 

 

1.6 Conclusões 

 

Existe uma escassez de estudos relacionando os efeitos do uso do solo ao metabolismo 

de córregos em regiões tropicais e estudos em biomas temperados foram cinco vezes mais 

abundantes nesta revisão. Isto é particularmente preocupante uma vez que hoje em dia estas 

áreas sofrem mais intensamente com as modificações ligadas ao uso do solo. Geralmente 

estudos são conduzidos em escala de bacia hidrográfica com menos pesquisa avaliando os 

efeitos do solo na escala ripária que teoricamente deveria ter uma relação mais forte com 

processos ocorrendo dentro do córrego. Contudo, entre os estudos analisados não houve 

evidência de respostas metabólicas associadas a uma escala geográfica específica. 

O metabolismo de córregos respondeu aos impactos do uso do solo na maioria dos 

casos, mostrando que esse processo fundamental é consideravelmente afetado pelo uso do 

solo. As taxas metabólicas geralmente aumentam com o aumento da agropecuária e 

urbanização; as taxas de PPB parecem ter sua mudança determinada pelos aumentos na 

luminosidade e concentração de nutrientes. Entre os casos analisados, a concentração de 

nutrientes deve ter um papel muito importante uma vez que aumentos na PPB foram 
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observados mesmo em casos onde o sombreamento ripário foi mantido e em paisagens 

naturalmente abertas como o cerrado e pradarias temperadas, assim nesses ambientes os 

aumentos na concentração de nutrientes podem ser um fator chave no controle da PPB. 

Contudo, apesar do aumento na PPB ser a resposta mais comum, altos níveis de impacto 

podem causar um aumento na quantidade de sólidos em suspensão na água além de alterações 

no leito do córrego o que pode reduzir a PPB pela limitação de luz ou por exclusão física de 

algas e macrófitas. Inesperados aumentos nas taxas de R devem ter sido parcialmente 

influenciados pela grande importância do crescimento autotróficos nos sistemas analisados. 

Contudo, é altamente provável que fontes não conspícuas de carbono alóctone, como 

sedimentos finos lixiviados, possam ter uma grande influência, bem como a elevada 

concentração de nutrientes inorgânicos que poderia estimular o metabolismo heterotrófico. 

Práticas de manejo agroflorestal parecem causar efeitos mínimos nas taxas metabólicas de 

córregos e programas de restauração baseados na recuperação da vegetação ripária parecem 

ser eficientes em direcionar as taxas metabólicas de rios impactados na direção esperada para 

as condições naturais. Contudo a eficiência dessa abordagem parece ser dependente do nível 

do impacto. 

Elucidar as relações mecanísticas específicas entre mudanças nas taxas metabólicas de 

córregos e impactos do uso do solo ainda é um aspecto fundamental a ser elucidado com 

objetivo de melhor prever os efeitos de mudanças no uso do solo e do estabelecimento de 

programas de manejo e proteção, contudo isto tem sido difícil uma vez que córregos 

impactados geralmente encontram-se sob cenários de múltiplos impactos. Mais que isso, 

apesar de alguns aspectos dos ecossistemas serem em teoria mais relacionados a uma escala 

geográfica específica, frequentemente impactos do uso do solo têm lugar em diferentes 

escalas geográficas simultaneamente. Assim, estudos das relações de casualidade entre 

processos ecológicos de córregos e mudanças no uso do solo que considerem diferentes 

escalas geográficas são fundamentais para fornecer uma melhor explicação sobre os fatores 

chave que conduzem às modificações observadas nas taxas metabólicas de córregos.  
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2 MODELANDO A INFLUÊNCIA DO USO DO SOLO RIPÁRIO SOBRE 

PROCESSOS METABÓLICOS DE CÓRREGOS DE MATA ATLÂNTICA  

 

2.1 Resumo 

 

Neste capítulo foram estudadas as relações entre a perda de vegetação ripária, 

variáveis físicas e químicas, metabolismo ecossistêmico e estrutura da comunidade de 

macroinvertebrados bentônicos em córregos da bacia do Rio Guapiaçú, Rio de Janeiro. As 

relações significativas foram usadas para desenvolver um modelo de equações estruturais (i.e. 

path analysis) descrevendo as relações causais que ligam o desmatamento ripário ao 

metabolismo ecossistêmico e biodiversidade por intermédio de alterações em variáveis 

abióticas. Foram estudados 28 locais distribuídos por quatro córregos selecionados de forma a 

constituir um gradiente desmatamento ripário. Nestes locais foram medidos um conjunto de 

variáveis abióticas, o metabolismo ecossistêmico e a composição da comunidade de 

macroinvertebrados bentônicos. A maioria dos córregos foi heterotrófica e a R foi fortemente 

relacionada ao metabolismo liquido diário. O desmatamento ripário foi positivamente 

relacionado à PPB e R, e negativamente relacionado à saturação mínima de oxigênio ao longo 

do dia. Uma vez que os aumentos na PPB e R foram similares, a razão PPB/R foi estável ao 

longo do gradiente de desmatamento. O desmatamento ripário foi relacionado à diminuição na 

riqueza e diversidade de macroinvertebrados, e na abundância de macroinvertebrados 

rasgadores. O modelo de equações estruturais indicou que a redução no sombreamento e o 

aumento nas concentrações de amônio levam a redução na saturação mínima de oxigênio ao 

longo do dia, o que foi causado primariamente pelo aumento no consumo de oxigênio como 

consequência do aumento nas taxas respiratórias. Contudo, o modelo também indicou uma 

relação negativa direta entre a concentração de amônio e a saturação mínima de oxigênio, o 

que pode ter ocorrer devido a reações de nitrificação que consomem oxigênio molecular. Essa 

redução na saturação de oxigênio foi o principal fator relacionado à redução na diversidade de 

macroinvertebrados que também foi afetada diretamente pela redução no sombreamento. 

Esses resultados indicam que ações de manejo como manutenção do sombreamento ripário, 

restrição do acesso do gado aos córregos, e restrições no uso de fertilizantes em zonas ripárias 

podem minimizar os impactos do uso do solo na biodiversidade de córregos da mata atlântica. 

 

Palavras-chave: Metabolismo ecossistêmico. Path analysis. Amônio. Respiração 

ecossistêmica.
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2.2 Introdução 

 

Ecossistemas lóticos são fundamentais para o estabelecimento e manutenção das 

populações humanas uma vez que fornecem uma variedade de serviços ambientais à 

sociedade (NAIDOO et al., 2008). Contudo, nas últimas décadas, o aumento da população 

humana e uso per capta de recursos ambientais levou a um considerável aumento na variedade 

e magnitude das pressões antrópicas sobre esses ecossistemas (MEYBECK, 2003; 

VÖRÖSMARTY et al., 2010). Os diversos impactos ambientais ligados às atividades 

humanas limitam o potencial dos ecossistemas em fornecer serviços úteis à humanidade, 

assim, enquanto a demanda por estes serviços cresce a capacidade dos ecossistemas em 

fornecê-los está provavelmente diminuindo, levando a uma crescente preocupação sobre a 

preservação destes ambientes (Millennium Ecosystem Assessment, 2005; NAIDOO et al., 

2008).  

Rios de pequeno porte (1º a 3º ordem, “córregos”) constituem uma grande proporção 

da rede hídrica de uma bacia hidrográfica e são importantes no processamento e retenção de 

nutrientes e matéria orgânica (MOULTON et al., 2007; OLIVEIRA, 2011). Apesar de 

ocuparem uma superfície pequena em relação aos ambientes terrestres, córregos têm um papel 

desproporcionalmente importante nos ciclos biogeoquímicos e são sítios muito ativos no 

processamento de carbono terrestre (BASTIVIKEN et al., 2011; BENSTEAD & LEIGH, 

2012).  

Córregos são energeticamente conectados à vegetação ripária circundante a qual 

influência fortemente a entrada de luz e matéria orgânica no ambiente aquático, regulado o 

metabolismo de carbono orgânico (WALLACE et al., 1999). Além dessa ligação energética 

fundamental, a vegetação ripária interage com a geologia, precipitação e topografia, 

influenciando aspectos como hidrodinâmica, intensidade de distúrbios e distribuição de 

habitats (CUMMINS, 1992; MONTGOMERY & BUFFINGTON, 1998). A vegetação ripária 

exerce ainda efeito sobre as concentrações de nutrientes, atuando como um filtro 

biogeoquímico que retém e transforma os nutrientes antes destes chegarem ao córrego (HILL, 

1986).  

A remoção da vegetação ripária leva ao aumento na incidência de luz e na temperatura 

da água, redução na entrada de material vegetal alóctone e alterações na estrutura do 

sedimento (GREGORY et al.,1991; CAMPBELL et al., 1992), enquanto a agropecuária 

geralmente causa um aumento na entrada de nutrientes e pesticidas nos rios (JOHNSON et al., 

1997; BRAMLEY & ROTH, 2002; GILLIOM & HAMILTON, 2007). Tanto as comunidades 
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de córregos (i.e. biodiversidade) quanto os processos ecológicos ocorrendo nestes ambientes 

(i.e. metabolismo, decomposição, ciclagem de nutrientes) são diretamente afetados por essas 

mudanças físicas causadas pelo desmatamento. Além do efeito direto das alterações físicas, 

biodiversidade e processos ecossistêmicos são inerentemente ligados, de forma que mudanças 

em um destes aspectos deve influenciar o outro em alguma escala (CUMMINS, 1974; 

GESSNER & CHAUVET, 2002). Por exemplo, aumentos nas taxas de produção podem ser 

seguidos por aumentos na abundância de insetos pastadores (DELONG & BRUSVEN, 1998; 

SPONSELLER et al., 2001; NIYOGI et al., 2007), o que em contrapartida pode influenciar a 

produção primária por vários mecanismos incluindo redução do sombreamento causado pelo 

acúmulo de material e recirculação de nutrientes (WALLACE & WEBSTER, 1996).  

Dessa forma, os efeitos do desmatamento e agropecuária nas características físicas dos 

rios espalham-se pelos componentes do ecossistema afetando a biodiversidade e processos 

ecossistêmicos, e podem alterar drasticamente o funcionamento do ecossistema (i.e. “land 

cover cascade”, sensu Burcher et al., 2007). Além disso, uma vez que o movimento de água 

conecta trechos a jusante com aqueles a montante em uma bacia hidrográfica, impactos em 

córregos de cabeceira espalham-se rio abaixo com potencial para afetar grande parcela da rede 

hídrica de uma bacia hidrográfica (MINSHALL et al., 1985, ROBERTS et al., 2007). Assim, 

mudanças no uso do solo ripário são consideradas como uma das maiores ameaças a 

ambientes lóticos, alterando seus padrões de funcionamento e limitando a capacidade de 

fornecer serviços ambientais (NAIDOO et al., 2008; VÖRÖSMARTY et al., 2010). 

  Para o desenvolvimento de estratégias de manejo e mitigação de impactos ambientais 

em ecossistemas naturais é necessário entender os mecanismos envolvidos nas mudanças 

observadas, bem como as consequências destas mudanças para a dinâmica do sistema 

(YOUNG et al., 2008; PALMER & FILOSO, 2009; HOLT & MILLER, 2011). Contudo, o 

conhecimento mecanístico (i.e. sobre a forma e intensidade das possíveis relações) sobre 

como efeitos do uso do solo nas variáveis abióticas dos rios impactam a biodiversidade e os 

processos ecológicos destes ainda é limitado (BURCHER et al., 2007), especialmente em 

regiões tropicais onde mudanças de uso e cobertura do solo acontecem em ritmo mais 

acelerado (HANSEN et al., 2013). Além disso, pesquisas sobre o tema realizadas em regiões 

temperadas podem ter aplicação limitada para córregos tropicais devido a diferenças nas 

práticas de ocupação e manejo do solo, bem como diferenças naturais entre os ambientes 

(OMETTO et al., 2000).  

Em regiões tropicais, onde estão localizados a maioria dos países em 

desenvolvimento, o uso de fertilizantes é bem menor quando comparado com áreas agrícolas 
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de países desenvolvidos da região temperada, que em geral são fortemente adubadas 

(CARPENTER et al., 1998). Devido à inexistência ou ineficiência de sistemas de tratamento 

de água, as fontes pontuais de poluição muitas vezes são impactos importantes em córregos 

tropicais, enquanto nos países desenvolvidos estas fontes têm atualmente menor importância 

(OMETTO et al., 2000). Existem ainda diferenças nas espécies cultivadas e nas práticas de 

manejo pecuário entre as regiões, com maior desenvolvimento de pecuária intensiva na região 

temperada (OMETTO et al., 2000).  

Córregos em diferentes latitudes são sujeitos a diferentes ciclos sazonais e possuem 

diferenças na composição taxonômica. Mais que isso, córregos tropicais parecem funcionar de 

maneira um pouco diferente do modelo padrão para rios temperados (i.e. RCC, Vannote et al., 

1980), que sugere uma extrema dependência de recursos alóctones como fonte basal de 

energia para a cadeia trófica. Apesar de córregos em ambos os ambientes possuírem pequena 

biomassa de algas em comparação à biomassa de material vegetal alóctone, estudos utilizando 

isótopos estáveis indicam que o carbono algal de origem autóctone é o recurso basal mais 

importante para cadeia trófica de córregos tropicais (BUNN et al., 1999; THORP & 

DELONG, 2002; BRITO et al., 2006; NERES-LIMA et al., 2016). Existem ainda diferenças 

importantes no funcionamento de alguns processos ecológicos como decomposição e 

ciclagem de nutrientes entre as diferentes regiões (IRONS et al., 1994; MATHURIAU & 

CHAUVET, 2002). 

Os diversos processos ecossistêmicos como produção, decomposição e ciclagem de 

nutrientes, promovem a ligação entre componentes estruturais (bióticos e abióticos) criando a 

dinâmica do ecossistema, e muitas vezes são diretamente relacionados a serviços 

ecossistêmicos fornecidos pelos rios, como reciclagem de nutrientes e produção de biomassa 

(FISHER et al., 2014). Processos ecossistêmicos de rios são fortemente influenciados pela 

estrutura da vegetação ripária e uso do solo circundante, contudo, as pesquisas sobre impactos 

do uso do solo em córregos geralmente são focadas nos seus efeitos sobre componente 

estruturais como variáveis abióticas e a biodiversidade (MOULTON & MAGALHÃES, 2003; 

BAPTISTA et al., 2006). Assim, existe uma lacuna no conhecimento a respeito dos 

mecanismos pelos quais as mudanças no uso do solo causam alterações em processos 

ecossistêmicos de córregos tropicais, conhecimento crucial para prever os efeitos dessas 

mudanças sobre o funcionamento destes ecossistemas.  

Os processos metabólicos de rios são aspectos funcionais destes ecossistemas e 

influenciam diretamente nas taxas de produção de biomassa que pode entrar como recurso na 

cadeia trófica aquática (ALLAN & CASTILLO, 2007). O metabolismo ecossistêmico é uma 
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medida de quanto carbono orgânico é produzido e consumido em ecossistemas e fornece uma 

estimativa direta da base trófica e capacidade suporte do ambiente. Em córregos, o 

metabolismo é fortemente ligado a fatores como aporte de matéria orgânica e incidência de 

luz, e influenciado ainda pela temperatura, concentração de nutrientes e estrutura do substrato 

(GÜCKER et al., 2009) aspectos diretamente afetados pelas condições da vegetação ripária. 

O metabolismo ecossistêmico é a combinação da produção primária bruta (PPB) e da 

respiração da comunidade (R). Parte da PPB é respirada pelos autótrofos (i.e respiração 

autotrófica) o que chega a representar até 50% da PPB total (WEBSTER & MEYER, 1997ª). 

Assim, apenas uma fração da PPB (i.e. Produção Primária Liquida – PPL) é disponível para 

os níveis tróficos seguintes, onde PPL = PPB – R autotrófica. A razão entre PPB e R (PPB/R) 

também é informativa, indicando a importância relativa das fontes de energia do ecossistema; 

fotossíntese autóctone ou importação de matéria orgânica alóctone (Meyer, 1989). O 

metabolismo liquido diário (MLD) corresponde ao balanço total entre produção e consumo de 

O2 resultante de atividade biológica sendo computado como: MLD = PPB – R. 

Além da importância trófica, as taxas produção primária e respiração influenciam 

fortemente a concentração de O2 na água o que tem grade efeito sobre a distribuição de 

organismos (BROOKS et al., 1997), especialmente em córregos, onde muitos organismos 

(e.g. efemerópteros e peixes) são muito sensíveis a hipóxia (HODKINSON & JACKSON, 

2005; MENETREY et al., 2008; O’DRISCOLL et al., 2016), além de apresentarem alta taxa 

metabólica devido a hidrodinâmica do sistema (GUIGNION et al., 2010). O oxigênio 

dissolvido na água é originário da fotossíntese por produtores primários e difusão a partir da 

atmosfera, e é consumido pela respiração e outras reações químicas. A solubilidade do 

oxigênio na água é inversamente relacionada à temperatura (YVON-DUROCHER et al., 

2010), enquanto substâncias como NH4
+ e Fe+ podem reagir diretamente com o oxigênio o 

indisponibilizando (DRINAN et al., 2013; O’DRISCOLL et al., 2016). Além disso, o 

aumento na temperatura e concentração de nutrientes na água pode estimular a respiração 

tanto autotrófica quanto heterotrófica (TANK & DODDS 2003; DODDS et al., 2007), o que 

pode levar a depleção de oxigênio especialmente à noite quando não ocorre produção 

primária. Assim, a concentração de oxigênio na água é influenciada tanto por alterações nas 

variáveis físicas de córregos quanto por mudanças metabólicas decorrentes destas alterações. 

Conforme apresentado no capítulo anterior existem apenas oito estudos relacionando 

uso e cobertura do solo com mudanças metabólicas em ecossistemas lóticos tropicais, e 

apenas um (SILVA-JUNIOR et al., 2014) realizado no bioma Mata Atlântica (área de 

transição com cerrado). A Mata Atlântica é considerada um dos biomas mais ameaçados do 



61 
 

 

mundo e sofreu grande perda de vegetação nos últimos 50 anos (Fundação SOS Mata 

Atlântica & INPE 2008; RIBEIRO et al., 2009). Apesar da legislação brasileira (código 

florestal, Lei federal nº 12.651) determinar a manutenção de faixas de vegetação ripária sob o 

título de “Áreas de Preservação Permanentes (APPs)”, existem muitos casos onde a lei não é 

respeitada e a mata ciliar é removida e impactada em diferentes graus, e em muitos casos é 

completamente ausente. Recentemente tem acontecido grande debate na esfera política sobre 

a extensão adequada para a proteção legal da vegetação ciliar. Contudo, apesar desse cenário 

de discussão política existem poucos trabalhos científicos avaliando a importância da mata 

ciliar nos processos ecossistêmicos de rios e córregos deste bioma.  

De uma forma geral, existe uma carência de dados permitindo criação de modelos 

mecanísticos de relações causais, ligando alterações ripárias a processos metabólicos em 

córregos. Modelos que permitam inferir a direção e magnitude das alterações em processos 

ecossistêmicos sob diferentes cenários de impacto devem conter a estrutura matemática das 

relações que ligam os componentes do sistema (BURCHER et al., 2007). Modelos 

construídos desta maneira podem se tornar importantes instrumentos de gestão ambiental, 

permitindo realizar previsões sobre a direção e intensidade das mudanças em vaiáveis de 

interesse (e.g. metabolismo e biodiversidade) como consequências de uma ação impactante 

sobre o ecossistema estudado.  

Bernot et al. (2010), usaram dados de rios em diferentes biomas incluindo florestas 

tropicais para criar um modelo de equações estruturais (i.e. Structural equation modelling)  

ligando alterações no uso do solo à PPB e a R. Este modelo é grande utilidade para o 

entendimento dos mecanismos que conduzem às mudanças nas variáveis metabólicas sob 

diferentes intensidades de stress, contudo a generalidade dos dados usados em sua construção 

(córregos em diferentes ecossistemas e sob diferentes cenários de usos do solo) limita sua 

capacidade de previsão das relações de causa e efeito em situações reais. Além disso, o 

modelo citado contém algumas relações não significativas, o que pode levar a erros na 

interpretação dos valores de ajuste do mesmo.   

Considerando o exposto acima, este capítulo tem os seguintes objetivos: 

1 – Avaliar como o desmatamento ripário altera características físicas e químicas de 

córregos de mata atlântica ao longo de um gradiente de desmatamento relacionado à atividade 

agropecuária no corredor ripário; 

2 – Avaliar como o metabolismo ecossistêmico de córregos de mata atlântica responde 

a um gradiente de desmatamento relacionado à atividade agropecuária no corredor ripário; 
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3 – Modelar como o desmatamento ripário influencia o conjunto de variáveis físicas 

dos córregos e como estas alterações afetam o metabolismo ecossistêmico e a diversidade de 

invertebrados bentônicos; 

 

2.3 Metodologias 

 

2.3.1 Área de Estudo 

 

Este trabalho foi conduzido em 28 localidades distribuídas por quatro córregos de 3º 

ordem, tributários do rio Guapiaçú na bacia do Guapiaçú-Macacu, Cachoeiras de Macacu, Rio 

de Janeiro. O Clima da região é tropical segundo os critérios de classificação de Köppen-

Geiger, com média anual de temperatura de 23.1ºC e pluviosidade de 1307 mm concentrada 

no verão e inverno relativamente seco, com dezembro sendo o mês mais chuvoso (208 mm) é 

julho o mais seco (32 mm) (climate-data.org). Os rios desta bacia nascem na Serra dos Órgãos 

fluindo para áreas de baixada onde formam os rios Guapiaçú e Macacú, que se unem pouco 

antes de desaguar na Baia da Guanabara. Os rios estudados (Anil = ANL; Itaperiti = ITA, 

Mariquita=MRQ; Santa Maria = STM) apresentam as cabeceiras em áreas de mata atlântica 

preservada, com todas as nascentes encontrando-se no interior do Parque Estadual dos Três 

Picos ou em sua zona de amortecimento. Apenas um pouco a jusante das partes mais 

preservadas os rios percorrem um mosaico de vegetação composto por pastos, remanescentes 

florestais e plantações. Na região existem ainda três grandes indústrias de extração de água 

mineral que abastecem principalmente a região metropolitana do Rio de Janeiro, e atualmente 

uma grande barragem está sendo construída no trecho médio do rio Guapiaçú (a jusante da 

área estudada).  

Em cada córrego foram estudadas sete localidades distantes em aproximadamente 

350m umas das outras e com diferentes níveis de preservação da vegetação ciliar. As 

localidades foram selecionadas usando imagens de satélite (Google Earth) e avaliações de 

campo, com intuito de selecionar áreas com diferentes proporções de desmatamento no 

corredor ripário. Fontes de impacto urbano foram evitadas uma vez que seus efeitos são 

difíceis de separar daqueles ligados ao desmatamento e agropecuária, que são o principal 

objetivo do trabalho. Em todas as localidades selecionadas foram mensuradas as porcentagens 

de desmatamento em uma faixa ripária com 30 m de largura em cada margem e estendendo-se 

300 m a montante, características físicas e químicas, características do perifíton, estrutura da 
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comunidade de invertebrados bentônicos e metabolismo ecossistêmico. A localização da bacia 

hidrográfica estudada e a distribuição dos locais de estudo são mostrados na Figura 4. 

 

Figura 4 – A bacia hidrográfica do Rio Guapiaçu e distribuição dos locais estudados. 

 

 

2.3.2 Caracterização de uso e cobertura do solo 

 

A caracterização de Uso e Cobertura do Solo (UCS) foi realizada a partir de imagens 

de satélite de alta resolução obtidas a partir do sensor SPOT-5 (2,5 m). A porcentagem de 

desmatamento em um corredor ripário com largura de 30 metros e estendendo-se por 300 m a 

montante de cada localidade estudada foi estimada empregando técnicas de classificação não 

supervisionada (Algoritmo de agrupamento Isodata) utilizando software ArcGis 10.0 (Esri, 

Redlands, CA, USA). Estas medidas posteriormente validades e corrigidas com base em 

observações de campo, e a cobertura do solo foi então classificada em duas categorias; i) 

floresta, e ii) desmatamento. Figura 5. A categoria “floresta” engloba florestas ombrófilas 

densas em vários estágios de regeneração com dominância da espécie arbórea Guarea 
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guidonia, (L.) Sleumer, (Melinaceae), nas áreas classificadas como desmatadas o uso do solo 

predominante é a pecuária extensiva e ocasionalmente agricultura, especialmente milho e 

mandioca. Exemplos de locais de estudos com diferentes características ripárias são 

mostrados na Figura 5 

 

Figura 5 – Caracterização do uso do solo ripário nos quatro córregos estudados 

 
Legenda: Verde = vegetação florestal; Amarelo = uso agropecuário. Locais de amostragem distribuídos ao longo 

dos rios (vermelho) 
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Figura 6 – Exemplos de locais de estudos com diferentes características ripárias. 

 

 
Legenda: Locais com vegetação ripária conservada: A) MRQ4; B) ANL1; C) ITA1; e D) STM1. Locais com 

vegetação ripária impactada: E) MRQ5; F) ANL4; G) ITA3; e H) STM6. 
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2.3.3  Variáveis físicas e químicas 

 

Em cada ponto amostral foram medidos, sombreamento dentro do rio, temperatura, 

pH, correnteza, profundidade, largura de canal, granulometria do sedimento, concentração de 

amônio (NH4
+) e fosfato (PO4

3-) na água, quantidade de material orgânico particulado 

bentônico grosso e material particulado em suspensão (séston). 

O sombreamento foi medido em quatro direções no meio do rio utilizando um 

densiômetro esférico (Forest Densiometer, Bartlesville, USA) e os valores para cada ponto 

calculados como a média destas medidas. A temperatura média durante um período de 24 

horas foi medida com as mesmas sondas (oxímetros) utilizadas para as medições na variação 

na concentração de O2. O pH foi medido com medidor digital. A granulometria do sedimento 

foi estimada usando o método de contagem de seixos de Wolman (WOLMAN, 1956), onde o 

valor foi definido como o tamanho de seixos (mm) que corresponde à proporção acumulada 

de 84% (D84%) na distribuição de 100 seixos coletados aleatoriamente.  

A vazão foi medida pelo método do transecto transversal (GORDON et al., 1992) com 

auxílio de um correntímetro de hélice. Este método consiste em escolher uma secção 

transversal do rio perpendicular ao fluxo, e dividi-la em diversas subseções onde a velocidade 

da água é medida ao longo de verticais. Em cada vertical a velocidade da água foi medida a 

60% de profundidade através do processo de ponto único. A área de cada subseção é 

multiplicada pela velocidade média da água nas verticais que a compõem e a soma da vazão 

de cada secção retorna a vazão do trecho. A correnteza média foi calculada como a média das 

medidas de correnteza ao longo do transecto. A profundidade foi medida retirando-se 50 

medidas aleatórias utilizando régua de 1 m ao longo de 30 m ao redor do local de coletada das 

amostras de água e colocação dos sensores de oxigênio, e a largura do trecho estudado 

representa a média de três medidas equidistantes feitas com fita métrica no mesmo trecho. 

O material particulado em suspensão (séston) foi filtrado em campo utilizando uma 

seringa com suporte para filtros de fibra de vidro. Foram utilizados filtros com diâmetro do 

poro de 0,7 µm (GF/F fiberglass filter, Whatman®, GE lifesciences, UK) e o material filtrado 

foi separado em fração inorgânica e orgânica, onde a massa do componente orgânico foi 

media pela diferença entre o peso seco e o peso após queima a 550ºC por uma hora (SILVA-

JUNIOR & MOULTON, 2011). O material orgânico grosseiramente particulado depositado 

no substrato (CPOM – coarse particulate organic matter) foi coletado manualmente ao longo 

de cinco transectos de 0,5 m de largura transversais ao rio. 
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As amostras de nutrientes foram filtradas no campo com filtros de fibra de vidro e 

diâmetro do poro de 0,7 µm (GF/F fiberglass filter, Whatman®, GE lifesciences, UK) e 

congeladas para posterior análise. A amônia foi mensurada por técnica de fluorimetria após 

reação com para detecção de peptídeos ou aminoácidos OPA (oPhthaldialdeido) (TAYLOR et 

al., 2007), utilizando-se fluorímetro com modulo para leitura de para NH4
+, (Trilogy®, Turner 

Designs Co., USA). Para as concentrações de fósforo (PO4
3-), foi utilizada a técnica do azul 

de molibdênio usando o mesmo equipamento. 

 

2.3.4 Perifíton 

 

A massa total e quantidades de matéria orgânica e clorofila no perifíton foram 

estimadas através da raspagem do material presente em cinco pedras escolhidas 

aleatoriamente em cada site. As pedras foram raspadas com uma escova de náilon e lavadas 

dentro de uma bandeja utilizando água do rio.  

Uma parte do material raspado foi filtrada em filtros de fibra de vidro pré-queimados 

(GF/F 47 mm, diâmetro do poro = 0,7 µm). Após a filtragem o material foi seco em estufa à 

60ºC e então queimado em forno a 550ºC. A quantidade de matéria orgânica foi calculada 

como a diferença no peso do material seco e seu peso após a queima. Este valor foi então 

corrigido para eliminar diferenças no volume de material coletado e filtrado em cada ponto 

(dividido pelo volume filtrado e multiplicado volume da amostra), e então dividido pela área 

das rochas de forma a obter valores em g/m2. A área das pedras raspadas foi calculada através 

da medida dos dois eixos principais e assumindo-se um formato elipsoide para todas as 

pedras. Essa medida foi então dividida pela metade, uma vez que apenas a metade superior 

das pedras foi considerada passível de produção fotossintética.   

A quantidade de clorofila foi estimada in vivo a partir do material raspado nas rochas, 

utilizando fluorímetro portátil (Aquafluor 8000; Turner Designs, Sunnyvale, CA, USA) 

conforme descrito em (MOULTON, et. al., 2009). Os valores obtidos no aparelho foram 

corrigidos considerando o volume total do material raspado e a área das pedras a fim de serem 

expressos em g/m2.  

 

2.3.5 Comunidade de invertebrados bentônicos 

 

Os invertebrados bentônicos foram coletados usando um puçá em formato de “D” com 

largura de 40 cm e malha de diâmetro de 250 μm. Vinte amostras foram coletadas em cada 
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localidade. Em cada coleta o puçá foi segurado na vertical contra a correnteza por um coletor, 

enquanto outro disturbou manualmente o substrato em uma faixa de 1 metro em frente ao 

puçá, totalizando uma área de coleta de aproximadamente 8 m2. As 20 amostras de cada ponto 

foram juntas e posteriormente divididas em 8 partes, que foram triadas totalmente. Os 

invertebrados foram classificados ao nível taxonômico de família e classificados quanto ao 

grupo trófico funcional usando as chaves (MERRITT & CUMMINS, 1996; CUMMINS et al., 

2005; MUGNAI et al., 2010). Foi calculada a riqueza de famílias, abundância relativa de 

indivíduos, diversidade (índice de Shannon), % de EPT (i.e. Ephemeroptera, Plecoptera e 

Trichoptera), proporção da família Chironomidae na ordem Diptera (razão 

Chironomidae/Diptera) e abundância dos seguintes grupos tróficos funcionais: rasgadores, 

coletores, pastadores e filtradores.  

 

2.3.6 Metabolismo ecossistêmico 

 

O metabolismo ecossistêmico foi calculado usando a metodologia de variação de 

concentração de O2 dissolvido medida em canal aberto, onde a concentração de oxigênio na 

água do rio é medida em intervalos de tempo regulares durante um período mínimo de 24 

horas (ODUM, 1956; YOUNG & HURYN, 1996; GRACE & IMBERGER, 2006). Neste 

método as variações na concentração de oxigênio (equação 1) são relacionados à sua 

produção pela fotossíntese ocorrendo nas horas de dia (Produção Primária Bruta – PPB), 

consumo pela respiração da comunidade (R), e trocas gasosas entre a água e atmosfera 

(reaeração), conforme descrito pela equação (2). 

∆�� = (�� − ��� )/∆�                                                                                                          (�) 

∆�� = ��� − � ± ���                                                                                                        (�)         
Onde: T = tempo; CT = concentração de oxigênio em um dado momento; CT0 = 

concentração de oxigênio no intervalo de tempo anterior; kO2 = coeficiente de reaeração.  

As concentrações de oxigênio na água foram registradas a cada cinco minutos por um 

intervalo mínimo de 36 horas usando oxímetros equipados com registradores de dados 

(HOBO®-U26 oxygen logger, Onset Inc, MA, USA). A porcentagem de saturação de 

oxigênio na água foi calculada pelo mesmo aparelho, considerando diferenças na temperatura 

a água e altitude dos pontos amostrais (pressão atmosférica). Para reduzir os ruídos nos dados, 

as curvas de variação na concentração de oxigênio foram amortecidas computando as médias 

por hora com base nas medidas registradas a cada 5 minutos. As medidas foram realizadas em 
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dias de sol sem nuvens e sob condições de fluxo estáveis. Os oxímetros foram posicionados 

no meio do rio com os sensores na metade da coluna d’água.  

As taxas de reaeração (kO2) foram estimadas usando o método de regressão noturna 

(YOUNG & HURYN 1996), onde esta taxa é estimada com base na própria curva de variação 

no oxigênio dissolvido. Este método usa as mudanças no oxigênio dissolvido logo após o 

período de produção primária (imediatamente após o por do sol) para estimar as taxas de 

difusão de gases. Neste período sem produção podemos inferir que variações na concentração 

de oxigênio dissolvido são diretamente relacionadas ao déficit na saturação deste (i.e. 

diferença entre concentração medida e a concentração a 100% da saturação). Assim o 

coeficiente angular da relação entre a variação na concentração de oxigênio e o seu déficit de 

saturação representa uma estimativa de trocas gasosas relacionadas a processos físicos (kO2, 

coeficiente de reaeração). O coeficiente de reaeração para cada localidade foi assim estimado 

usando dados do período entre 17:00 e 21:00 horas.  

As taxas de troca gasosa devido à reaeração dependem do déficit na saturação “D” (D 

= concentração na saturação medida – Concentração 100% saturação). Assim, o metabolismo 

ecossistêmico por hora (i.e. a taxa de produção e/ou consumo de O2) foi calculado em g O2 L
-1 

h-1 como a variação média na concentração por hora menos o produto entre o coeficiente de 

reaeração e déficit na saturação. Esses valores foram então multiplicados pela profundidade 

média do trecho para se obter os valores em gO2 m
-2 h-1 conforme é descrito na equação (3): 

����������� ������� �� = !"�� − ���∆� # − ��� ∗ %& ∗ '                                (() 

Onde: (Ct – Ct0/ ∆t) = variação na concentração por intervalo de tempo (hora); kO2 = 

coeficiente de reaeração; D = déficit na saturação; p = profundidade média do trecho.  

A respiração ecossistêmica (R) em um dia foi computada como o somatório das 

mudanças na concentração de oxigênio durante a noite, somada a uma estimativa da 

respiração durante o dia (equação 4).  

��) �*�� = + !"�� − ���∆� # − (��� ∗ % ) ∗ ' & +  �-�� 
.:��

�0:��
                                       ())   

A respiração no período diurno (Rdia) foi estimada através de regressão linear com os valores 

de oxigênio dissolvido da noite anterior e posterior aquele dia (MARZOLF et al., 1994). 

A produção primária bruta diária (PPB) foi calculada como o somatório da taxa de 

variação no oxigênio dissolvido (g O2 m
-2 h-1) durante o fotoperíodo (6:00 – 17:00) mais o 
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módulo da respiração estimada para o período diurno (módulo da respiração já que por ser 

uma taxa de consumo a respiração é negativa) (equação 5).  

����) �*�� = + !"�� − ��∆� # − (��� ∗ %) ∗ ' & +  |�-��|                                    (2)
�0:��

.:��
 

O metabolismo líquido diário (MLD) foi calculado como a diferença entre a PPB e a R 

em um ciclo de 24 horas, e o balanço entre produção e respiração expresso pela razão PPB/R. 

 

2.3.7 Análise dos dados 

 

Os dados das variáveis ambientais e comunidade foram transformados pelo log10(x) 

ou arcsen√(x) (no caso de proporções) antes das análises para melhorar a normalidade 

(FOWLER et al., 1998). Diferenças na porcentagem de desmatamento ripário entre rios foram 

avaliadas usando Analise de Variância (ANOVA) e teste de Levene para avaliar a 

homogeneidade de variâncias. As relações entre uso do solo, variáveis físicas, metabolismo 

ecossistêmico e estrutura da comunidade foram exploradas usando análises de correlação de 

Pearson. As variáveis metabólicas e as variáveis referentes à estrutura da comunidade foram 

relacionadas apenas a variáveis abióticas que significativamente relacionadas ao 

desmatamento.  

Com objetivo de explorar quais variáveis relacionadas ao uso do solo foram as que 

tiveram maior influência nas mudanças observadas nas variáveis metabólicas foi utilizado o 

procedimento regressão “stepwise - backward”, onde a influência conjunta das diversas 

variáveis preditora foi inferida com base nos valores da estatística F, onde a variável foi 

considerada importante se F≥ 5. Estas análises foram feitas usando o software estatístico 

SPSS Statistics 22.0, IBM®.  

Para descrever mecanísticamente como o desmatamento ripária afeta o metabolismo 

ecossistêmico e biodiversidade por meio de mudanças nas condições físicas; as relações entre 

uso do solo, variáveis abióticas, metabolismo ecossistêmico e biodiversidade foram 

modeladas utilizando métodos para modelagem de equações estruturais (i.e. Structural 

Equation Modelling “SEM”) usando o software Ωnyx 1.0 (VON OERTZEN et al., 2015). 

O processo de modelagem de equações estruturais (daqui em diante denominado 

“SEM”) consiste em um conjunto de métodos para avaliar estatisticamente uma rede de 

relações causais através de análise de matrizes de covariância (GRACE et al., 2010). A 
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metodologia geral envolve a especificação de um modelo causal multivariado que pode ser 

estatisticamente comparado com os dados reais coletados em campo. Essencialmente, a 

especificação de um modelo hipotético permite a construção de uma matriz de covariância 

baseada nas relações hipotéticas que pode ser comparada com a matriz de covariância 

resultante dos dados reais (GRACE & PUGESEK et al., 1997).  

Esta técnica é útil para fornecer uma solução simultânea e eficiente para uma série de 

regressões sobrepostas, assim como no processo de seleção entre modelos alternativos 

(PUGESEK & TOMER, 1995). Devido ao seu enfoque em entender simultaneamente efeitos 

diretos e indiretos o procedimento de modelagem “SEM” é considerado adequado para avaliar 

hipóteses sobre múltiplos processos dependentes e sequencias acontecendo em sistemas como 

variáveis heterogêneas (e.g. comunidades e ecossistemas), onde as unidades variam 

grandemente entre variáveis. (GRACE et al., 2010). Isto representa uma vantagem em relação 

a análises usando regressões múltiplas as quais podem analisar somente uma camada de 

relações entre variáveis-resposta e variáveis-preditoras simultaneamente e não são capazes de 

detectar e quantificar as ligações causais indiretas entre sequências de eventos dependentes 

(HERMOSO et al., 2011). 

Contudo, o uso de SEM não deve ser entendido como a aplicação de uma técnica 

estatística em particular, mas sim como uma estrutura científica conceitual que engloba 

aspectos de diversas técnicas estatísticas (e.g. regressões de mínimos quadrados parciais, 

PCA, análise de fatores, ANOVA, verossimilhança máxima e outros). Assim, o uso de SEM 

envolve mais do que a simples estimativa dos parâmetros do modelo, e deve ser feito com 

base em princípios de aprendizagem sequencial e repetidos testes de ideias e interpretação 

destas. Essa abordagem requer um fluxo de trabalho conceitual designado a avançar o 

entendimento sobre o sistema em questão (GRACE et al., 2010). Um modelo de fluxograma 

de trabalho proposto para o uso de SEM em ecologia é apresentado na Figura 7 (adaptada de 

GRACE et al., 2010). 
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Figura 7 – Organograma de trabalho para modelagem de sistemas ecológicos usando SEM.  

 
Nota: Teorias sobre o funcionamento de um sistema são traduzidas em modelos contendo relações causais entre 
variáveis (passo 1). Os modelos formulados são testados quanto a sua adequação estatística aos dados, primeiro 
quanto sua identificação, ou seja, até que ponto a estrutura do modelo permite um único valor para todos os 
parâmetros (2). Se o modelo apresenta suficientes graus de liberdade é realizada a estimativa dos parâmetros 
(coeficientes das relações), o que permite a criação de uma matriz de covariância hipotética (i.e. baseada nas 
relações do modelo) a qual é usada para avaliar a consistência do modelo através de diversos testes de aderência 
e estimadores de erro (3). Se os testes de aderência, erro e significância das relações individuais indicarem que o 
modelo precisa ser modificado (4), o processo de modelagem pode continuar, mas agora conscientes de que 
nossa abordagem na aplicação de SEM é exploratória (não confirmatória) (5). Apenas quando consideramos 
nosso modelo aceitável e na medida do possível nosso melhor modelo (6), confiamos nas estimativas dos 
parâmetros, o que nos leva a fase de interpretação dos mecanismos previstos pelo modelo escolhido (7). A 
generalização dos resultados previstos para outros casos pode ser conduzida de maneira formal (sumários meta-
analíticos, testes multi-grupos) ou informal (síntese) ( 8). No processo de generalização são levantadas 
informações adicionais, como contexto científico, contingências suspeitas, limites dos dados, e nossos objetivos 
científicos. Assim, a atividade de generalização traduz novamente o modelo matemático teórico em ideias (9), o 
que pode levar a especificação de novos modelos em estudos subsequentes.  
Fonte: Adaptado de Grace et al., 2010. 
 

Esta abordagem é usada com diferentes objetivos como confirmação de hipóteses, 

estabelecidas a priori (e.g. Análise confirmatória de fatores), modelos de 

mudanças/crescimento de variáveis ao longo do tempo (e.g. modelos de crescimento latente), 

ou análises de cadeias relações causais (e.g. Análise de Caminhos). Neste trabalho a 

abordagem SEM foi usada para construir uma análise de caminhos objetiva (i.e. não 

exploratória), onde a determinação das relações causais foi baseada em correlações 

estatísticas significantes e arcabouço teórico sobre o sistema estudado. 

A construção do modelo foi iniciada obedecendo a premissa de que o desmatamento 

age primariamente em variáveis abióticas e mudanças nestas variáveis causam então 

alterações no metabolismo e estrutura da comunidade. Para construção do modelo foram 
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incluídas todas as correlações significantes com valor de r > 0,5 que ligam o desmatamento a 

mudanças nas variáveis abióticas. Posteriormente as variáveis abióticas foram ligadas às 

variáveis metabólicas e índice de diversidade (índice Shannon - H) de famílias de 

invertebrados bentônicos, tendo como base as correlações de Pearson e procedimento de 

seleção de variáveis baseado em regressões “stepwise”.  

Os valores dos coeficientes de relação entre as diversas variáveis do modelo foram 

calculados usando procedimento de verossimilhança máxima, um procedimento iterativo que 

estima os valores dos parâmetros (coeficiente de relações entre variáveis) no modelo proposto 

buscando maximizar a semelhança entre a matriz de correlação dos dados amostrados e a 

matriz de correlação prevista pelo modelo. Estimativas baseadas em processos iterativos 

necessitam da definição de valores iniciais, o que foi feito automaticamente pelo programa 

Ωnyx com base em coeficientes de regressões de mínimos quadrados parciais (PLS – partial 

least squares regression). Este procedimento (PLS regression) permite a estimativa simultânea 

de efeito de múltiplas variáveis preditoras em cada variável dependente minimizando 

problemas de multicolinearidade (TENENHAUS et al., 2005).  

Uma vez que não existem variáveis latentes no modelo (i.e. todas as variáveis foram 

medidas), a melhor estimativa encontrada por verossimilhança máxima convergiu para os 

valores de coeficientes encontrados no procedimento de PLS, enquanto estimativas usando 

valores iniciais aleatórios apresentaram valores de ajuste do modelo bem mais baixos. Apesar 

de parecer redundante usar verossimilhança máxima para estimar coeficientes muito similares 

aos encontrados usando regressões PLS, este procedimento é necessário para o cálculo das 

estatísticas descritivas do modelo. Isso acontece por que fixar os valores dos parâmetros 

usando coeficientes de regressões PLS implica que esses coeficientes são considerados “reais” 

(i.e. derivados de experimentação) e não estimados livremente considerando o ajuste de todo 

o modelo, o que resultaria em maior chance de erro tipo I, visto que os erros envolvidos nestas 

estimativas seriam desprezados.  

Esse procedimento resultou na construção de um modelo hipotético contendo grande 

parte das relações encontradas pelas correlações de Pearson (“Modelo Completo”). Os 

coeficientes derivados destas equações são dados em unidades “cruas” (e.g. variação na 

concentração de amônio por unidade de aumento do desmatamento) e são os produtos 

fundamentais da maioria dos modelos construídos utilizando-se SEM. Contudo, uma vez que 

os efeitos de diferentes fatores em diferentes variáveis encontram-se em escalas discrepantes 

isso dificulta a comparação de intensidade entre as diversas relações. Assim, os coeficientes 

foram padronizados multiplicando os valores não padronizados dos parâmetros pela razão dos 
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desvios padrões das variáveis que formam a relação (i.e. SDx/SDy) (GRACE et al., 2010). 

Assim, coeficientes padronizados são mais adequados para realizar comparações entre 

intensidade dos efeitos de diferentes variáveis preditoras sobre a variável dependente, 

contudo, seu significado em termos de mudança absoluta é menos explicito, enquanto 

coeficientes não padronizados são mais adequados para realizar previsões sobre a magnitude 

da mudança em uma variável dependente como resultado da alteração de uma variável 

independente. 

Finalizada a construção do Modelo Completo a significância das relações individuais 

(i.e. o quanto uma relação é significativamente diferente de 0 dentro do modelo) foi avaliada 

com base na razão entre o valor estimado para a relação e o erro associado (i.e. valores 

transformados em “z”). Por exemplo, uma relação com coeficiente estimado de 0,8 e erro 0,2 

corresponde a um valor de z=4 indicando que o coeficiente da relação é significativamente 

diferente de zero em um teste-z (para um nível de significância de 5% o valor crítico da 

estatística z é igual a 1,96 para qualquer tamanho amostral) (VON OERTZEN et al., 2014). 

As relações não significantes foram retiradas do modelo de forma a produzir o “Modelo 

Final”.  

A capacidade dos modelos hipotéticos em descrever adequadamente a variabilidade no 

conjunto de dados foi avaliada considerando um conjunto de índices de ajuste do modelo, que 

podem ser divididos em dois grupos: índices de ajuste absoluto (χ
2, RMSEA, SRMR), que 

comparam o ajuste do modelo aos dados amostrados;  e índices de ajuste comparativo (CFI, 

TLI) que comparam o ajuste do modelo hipotetizado em relação a um modelo nulo (i.e. 

modelo onde as variáveis não são correlacionadas) (HOOPER et al., 2008) 

Índices de ajuste absoluto:  

O Qui-quadrado (χ2) avalia as diferenças entre os valores esperados (preditos) e 

observados (amostrados) para as variáveis do modelo, assim se o qui-quadrado não é 

significante isso indica que a matriz de covariância dos dados preditos pelo modelo não é 

significativamente diferente da matriz de covariância dos dados observados, e assim o modelo 

é considerado aceitável (HOOPER et al., 2008).   

O RMSEA (Root Mean Square Error Approximation). O RMSEA mede o erro nas 

previsões do modelo em relação à população real de dados (com base nos valores de χ2) por 

grau de liberdade e independente do erro associado à amostragem limitada (RYU, 2014), 

representando uma estimativa de falta de aderência do modelo, ajustada à sua parcimônia e 

tamanho amostral. O RMSEA resulta em maiores estimativas de erro quando o modelo 

apresenta baixos valores de graus de liberdade e tamanho amostral. Valores iguais ou menores 



75 
 

 

que 0.08 indicam uma boa aderência do modelo a matriz de covariância observada (RYU, 

2014; CANGUR & ERCAN, 2015). 

SRMR (Standardized Root Mean Square Residual) é calculado como a raiz quadrada 

do valor médio das diferenças entre os resíduos das relações previstas e observadas. Este 

índice representa a falta de ajuste médio dos dados do modelo aos dados reais, variando de 0 a 

1, onde 0 significa que as predições do modelo se ajustam perfeitamente aos dados. Valores 

abaixo de 0.08 indicam um bom ajuste do modelo. Este índice é um dos melhores indicadores 

do quanto o modelo “captura” as relações observadas nos dados, pois é pouco sensível a 

violação de premissas quanto à distribuição dos dados (HOOPER et al., 2008; IACOBUCCI, 

2009). 

Índices de ajuste comparativo: 

O índice TLI (Tucker-Lewis Index, ou NNFI – Non-Normed Fit Index) é calculado 

como a diferença entre o chi-quadrado do modelo nulo (ausência de relações entre variáveis) 

e o qui-quadrado no modelo hipotetizado, dividido pelo chi-quadrado do modelo nulo, onde 

todos os termos são divididos pelos respectivos graus de liberdade. Assim este índice 

representa a proporção em que o ajuste (“fit”) do modelo hipotetizado é melhor em relação ao 

ajuste do modelo nulo. Isto é, um valor de TLI = 0,9 indica que o modelo hipotetizado 

apresenta um nível de ajuste aos dados 90% melhor do que o do modelo nulo. Valores 

maiores do que 0,95 são considerados indicadores de bom ajuste do modelo aos dados 

(CANGUR & ERCAN, 2015). 

O índice CFI (Comparative Fit Index = índice de ajuste comparativo) é definido como 

a razão entre o qui-quadrado no modelo hipotético e o qui-quadrado do modelo nulo, onde de 

cada termo é subtraído o respectivo valor graus de liberdade do modelo, e assim compara a 

discrepância entre os dois modelos considerando os graus de liberdade do modelo. O CFI é 

semelhante ao TLI e representa a extensão na qual o modelo hipotetizado é melhor que o 

modelo nulo em descrever a matriz de covariância observada (HOOPER et al., 2008), sendo 

contudo menos afetado pelo tamanho amostral. Este índice varia entre 0 e 1, e valores maiores 

que 0,95 indicam que o modelo hipotetizado descreve os dados de forma melhor que o 

modelo nulo e possui um ajuste aceitável aos dados reais. (HOOPER et al., 2008; CANGUR 

& ERCAN, 2015). 

O modelo foi considerado um bom descritor dos dados somente quando todos os 

índices apresentados acima exibiram valores aceitáveis de ajuste e erro, e todas as relações 

dentro do modelo foram significativas, além de possíveis de serem explicadas com base no 

conhecimento teórico.  
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Com o Modelo Final sendo considerado um modelo válido, foram calculados os 

coeficientes das relações parciais “β” e totais “α” entre as variáveis de interesse. Os 

coeficientes “β” representam os efeitos das relações parciais diretas ou indiretas (sequenciais) 

da variável independente sobre a variável dependente, enquanto os coeficientes “α” 

representam o efeito global de uma variável independente sobre uma variável dependente. 

Quando existe apenas uma rota causal ligado duas variáveis α = β. Assim, nesta tese β será 

usado apenas para indicar a existência de mais de uma rota causal ligando uma variável 

independente a uma dependente.  

Os coeficientes β relativos aos efeitos diretos correspondem aos coeficientes 

padronizados estimados pelo procedimento de verossimilhança máxima, enquanto efeitos 

indiretos são calculados como a multiplicação destes coeficientes de relações sequenciais. O 

coeficiente α corresponde ao somatório de todos os coeficientes β das relações diretas e 

indiretas que ligam duas variáveis (LEGENDRE & LEGENDRE, 2012). Assim, os 

coeficientes “β” e “α” permitem estimar os efeitos parciais diretos e indiretos da variável 

independente sobre uma variável de dependente (β), bem como os efeitos globais da mudança 

na variável independente sobre a variável dependente (α). Nesta tese para indicar a relação 

entre a variável independente “x” e a variável dependente “y” os efeitos parciais diretos são 

indicados como βx�y, os efeitos parciais indiretos são indicados como βx(z)�y, onde “z” 

representa a variável intermediária na relação, e os efeitos totais indicados como αx�y. 

Quando existe apenas caminho possível unindo duas variáveis α x�y = βx�y. 

 

2.4 Resultados  

 

2.4.1 Uso do solo 

 

A porcentagem de desmatamento no corredor ripário variou entre 0 e 100% com 

média 45% e desvio padrão de 35,82%. Considerando cada rio individualmente a menor 

variação nos valores de desmatamento ripário em pontos do mesmo rio foi encontrada para o 

córrego MRQ onde o desmatamento variou entre 0 - 78%. Não foi encontrada diferença 

significativa no grau de desmatamento ciliar entre rios (ANOVA F3,24 = 1,25; p = 0,32) e o 

teste de Levene indicou homogeneidade nas variâncias (p = 0,34). As porcentagens de 

desmatamento no corredor ripário são mostradas para todos os pontos na Tabela 2. 
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2.4.2 Variáveis físicas e químicas e sua relação com o desmatamento  

 

O sombreamento dentro do rio variou entre 93,17% (STM1) e 0,05% (STM7) com 

média 51,10% e desvio padrão de 33% e foi negativamente correlacionado com o 

desmatamento (p<0,001; r = -0,79), assim como a granulometria D84% (p<0,001; r = -0,691), 

que variou entre 33 mm (MRQ3) e 0 (sete pontos nos rios ANL e STM) (média = 117,57; SD 

= 93,26). A profundidade média variou entre 16,8 (ITA2) cm e 51,11 cm (ANL6), com média 

27,37 cm e desvio padrão de 9,16 cm e foi positivamente relacionada ao desmatamento (p = 

0,012; r = 0,47). A vazão nos diferentes locais de estudo variou entre 52,57 L/s (ITA1) e 

454,78 L/s (STM4) com média 190,9 L/s (ANL4) e desvio padrão = 90,50 m3/s enquanto a 

largura dos córregos variou entre 199 (ANL4) cm e 900 cm (MRQ2) com média 507 cm e 

desvio padrão de 199 cm, ambas variáveis não foram correlacionas com o desmatamento 

ripário.  

A temperatura média variou entre 18,7ºC (ITA1) e 26ºC (ANL8) com média de 

23,37ºC e desvio padrão de 1,83ºC, enquanto o pH da água variou entre 5,3 (ANL8) e 7,9 

(ITA4) com média 6,4 e desvio padrão de 0,64. A massa total de séston variou entre 0,022 

(ITA2) e 0,001 g/L (STM7) (média = 0,007 e SD = 0,006), enquanto a proporção de matéria 

orgânica no séston variou entre 0 (ITA1) e 100% (ANL5 e STM7) com valor médio de 60% e 

desvio padrão de 28%. A massa de material orgânico particulado grosso (CPOM) variou entre 

1,69 g/m2 (STM2) e 111,92 g/m2 (MRQ7), com média 29,27 g/m2 e desvio padrão de 

30,61 g/m2. Nenhuma destas variáveis apresentou relação significativa com o desmatamento. 

As concentrações de amônio (NH4+) na água variaram entre 1,12 µg/L (STM1) e 17,6 

µg/L (ANL8) com média de 4,15 µg/L e desvio padrão de 4,84 µg/L e foram positivamente 

correlacionadas ao desmatamento (p<0,001; r = 0,635). A concentração de fosfato (PO43-) 

variou entre 10,37 µg/L (STM1) e 46,33 µg/L (ITA7) com média 27,86 µg/L e desvio padrão 

de 8,82 µg/L, sem apresentar relação com o desmatamento. Os valores das variáveis abióticas 

para todos os pontos de amostragem são apresentados na Tabela 2, enquanto as relações 

significativas mencionadas nesta secção são mostradas na Figura 8.  
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Tabela 2 – Localização geográfica e variáveis abióticas nos diversos locais de estudo. 

Ponto Coordenadas 
Desmatamento 

ripário (%) 

Somb. 

(%) 

Temp. 

(ºC) 

Vazão  

(L/s) 

Prof.  

(cm) 

Largura 

(cm) 

NH4
+ 

(µg/L) 

PO4
-3

  

(µg/L) 
pH 

% Mín. 

O2 (24h) 

D84% 

 (mm) 

Séston 

(g/L) 

Séston 

orgânico 

(g/L) 

CPOM 

(g/m2) 

ANL1 
22°29'34.61"S 

42°51'47.35"O 
6 82,03 24,28 197,53 24,39 594,44 2,52 20,21 6,15 93,24 210 0,0055 0,0007 20,87 

ANL2 
22°29'51.88"S 

22°29'51.88"S 
55 61,50 25,02 156,50 24,91 506,67 5,85 25,63 5,88 80,50 0 0,0035 0,0021 21,57 

ANL3 
22°29'59.17"S 

42°51'5.14"O 
50 15,45 23,19 146,39 28,37 333,00 10,39 26,53 5,60 85,72 0 0,0081 0,0078 15,94 

ANL4 
22°30'16.14"S 

42°50'58.09"O 
100 5,81 23,32 166,58 48,33 199,67 10,97 29,93 5,60 83,15 0 0,0143 0,011 2,07 

ANL5 
22°30'26.81"S 

42°50'47.91"O 
40 82,56 24,42 148,53 29,00 500,00 14,92 30,14 5,45 77,56 0 0,0044 0,0044 84,71 

ANL6 
22°30'49.73"S 

42°49'59.31"O 
98 4,83 25,60 193,26 51,11 303,30 15,23 29,86 5,90 42,99 30 0,0084 0,0055 4,22 

ANL8 
22°31'20.67"S 

42°49'52.00"O 
100 30,41 26,00 209,12 23,97 558,67 17,60 25,69 5,30 50,12 0 0,008 0,0056 16,54 

ITA1 
22°27'23.99"S 

42°40'54.61"O 
1 82,57 18,71 52,58 17,37 216,67 1,25 32,43 6,75 96,64 140 0,0029 0 21,90 

ITA2 
22°27'32.51"S 

42°41'4.43"O 
44 5,60 23,11 116,63 16,81 223,33 1,71 38,75 6,57 97,21 250 

  
15,43 

ITA3 
22°27'40.22"S 

42°41'10.51"O 
93 1,87 24,44 97,68 19,04 286,67 1,79 36,250 6,38 97,04 42 0,0022 0 5,41 

ITA4 
22°27'51.04"S 

42°41'18.66"O 
10 82,22 24,61 91,87 19,71 370,00 2,10 37,57 7,90 96,77 170 0,022 0,0179 29,66 

ITA5 
22°28'0.98"S 

42°41'32.05"O 
9 83,08 24,50 88,25 17,90 630,00 1,80 42,43 7,10 98,04 190 0,0218 0,0189 16,77 

ITA6 
22°28'16.48"S 

42°41'46.34"O 
40 3,81 18,98 112,21 23,60 288,33 2,80 45,35 6,57 96,12 140 0,0152 0,0136 6,52 

ITA7 
22°28'29.10"S 

42°42'2.28"O 
58 40,77 24,51 203,93 19,87 406,67 2,66 46,33 

 
98,08 90 0,0152 0,0108 23,25 

MRQ1 
22°25'52.45"S 

42°42'53.91"O 
0 79,52 23,09 129,34 31,74 546,67 1,20 23,03 6,60 99,01 330 0,0031 0,0011 2,68 
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Ponto Coordenadas 
Desmatamento 

ripário (%) 

Somb. 

(%) 

Temp. 

(ºC) 

Vazão  

(L/s) 

Prof.  

(cm) 

Largura 

(cm) 

NH4
+ 

(µg/L) 

PO4
-3

  

(µg/L) 
pH 

% Mín. 

O2 (24h) 

D84% 

 (mm) 

Séston 

(g/L) 

Séston 

orgânico 

(g/L) 

CPOM 

(g/m2) 

MRQ2 
22°26'5.90"S 

42°43'5.91"O 
28 74,87 19,66 284,06 23,90 900,00 1,22 27,72 6,40 99,16 180 0,0031 0,0013 5,02 

MRQ3 
22°26'15.88"S 

42°43'26.04"O 
13 77,78 23,63 227,23 27,90 424,67 1,34 23,03 6,65 98,90 150 0,0031 0,0019 84,58 

MRQ4 
22°26'12.21"S 

42°43'44.64"O 
13 78,85 24,06 253,03 27,98 744,22 1,61 28,14 6,59 98,32 120 

  
56,04 

MRQ5 
22°26'5.90"S 

42°44'3.01"O 
39 47,26 24,24 271,22 29,04 663,78 1,90 31,34 6,60 96,07 90 0,0028 0,0012 31,73 

MRQ6 
22°25'56.56"S 

42°44'15.34"O 
78 51,77 24,46 256,59 42,00 679,11 2,17 21,11 6,38 94,92 80 0,0035 0,0015 4,55 

MRQ7 
22°26'3.14"S 

42°44'27.42"O 
64 66,55 20,14 79,22 31,38 816,39 2,66 18,34 7,70 85,40 80 0,0043 0,003 111,91 

STM 1 
22°26'40.23"S 

42°42'21.10"O 
2 93,17 23,02 200,03 22,55 650,00 1,12 10,37 5,65 98,76 170 0,0047 0,0024 21,90 

STM 2 
22°26'46.08"S 

42°42'29.87"O 
5 89,87 23,28 230,88 20,96 465,00 1,23 13,15 5,80 98,27 320 0,0111 0,0086 1,70 

STM 3 
22°27'3.72"S 

42°42'42.82"O 
4 60,70 23,27 246,08 19,36 700,00 1,16 18,33 7,16 98,46 150 0,0042 0,0021 51,00 

STM 4 
22°27'20.92"S 

42°43'3.17"O 
63 68,22 23,35 454,76 40,30 875,00 1,51 25,74 6,90 98,40 0 

  
40,15 

STM 5 
22°27'25.89"S 

42°43'19.59"O 
49 56,27 23,52 241,75 31,62 501,67 1,62 23,70 6,03 96,56 220 0,0031 0,002 26,15 

STM 6 
22°27'37.21"S 

42°43'19.32"O 
98 3,53 23,92 339,80 17,88 420,00 2,08 24,63 6,50 92,34 140 0,0029 0,0016 94,34 

STM 7 
22°27'49.32"S 

42°43'28.81"O 
100 0,05 24,04 318,37 35,40 390,00 3,93 24,44 6,80 91,56 0 0,0011 0,0011 2,80 

Legenda: Somb = Sombreamento dentro do rio, Temp = temperatura da água, Prof = profundidade média,  % Mín O2 (24h) = saturação mínima de Oxigênio em um 

ciclo diário,  D84% (mm)= Granulometria do substrato (veja em métodos contagem de seixos de Wolman)
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Figura 8 – Relação entre desmatamento ripário e variáveis físicas e químicas dos córregos.  

 
Legenda: Relação entre desmatamento ripário e; A) Sombreamento; B) granulometria (D84%) do substrato; C) 

profundidade média; D) concentração de amônio. 
 

2.4.3 Perifíton e sua relação com o desmatamento 

 

O perifíton não pode ser coletado com a metodologia empregada em cinco pontos do 

rio ANL devido a ausência de rochas de porte adequado, e as amostras de ponto ITA 1 foram 

perdidas, assim os dados a seguir são relacionados aos 22 pontos amostrais restantes. A 

biomassa de perifíton variou entre 2,01 g/m2 (STM3) e 56,04 g/m2 (MRQ1) com média 

21,95 g/m2 e desvio padrão de 13,58 g/m2, enquanto o conteúdo de matéria orgânica neste 
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variou entre 2,0 g/m2 (ITA4) e 18,50 g/m2 (MRQ1) (média = 6,88 g/m2; SD = 4,04 g/m2) e a 

quantidade de clorofila presente neste variou entre 0,0004 g/m2 (ITA4) e 0,007 g/m2 (STM7) 

(média = 0,003; SD = 0,002). Nenhuma das variáveis relacionadas ao perifíton foi 

correlacionada ao desmatamento. Os valores de massa total, massa orgânica e clorofila do 

perifíton para todos os pontos são apresentados na Tabela 3. 

 

2.4.4 Metabolismo e sua relação com o desmatamento 

 

A produção primária bruta (PPB) variou entre 0 g O2 m-2 d-1 no ponto ITA1 onde em 

diversas tentativas de medida os cálculos resultaram em valores negativos, assim a produção 

neste ponto foi considerada = 0, e 2,52 g O2 m-2 d-1 no ponto STM7 com valor médio de 

0,61 g O2 m-2 d-1 e desvio padrão de 0,69 g O2 m-2 d-1. As taxas de respiração variaram 

entre -0,091 g O2 m-2 d-1 no ponto MRQ3 e -10,37 g O2 m-2 d-1 no ponto ANL6, com valor 

médio de -2,75 g O2 m-2 d-1 e desvio padrão de -2,99 g O2 m-2 d-1.  

A maioria dos locais estudados foi heterotrófica apresentando metabolismo líquido do 

ecossistema (MLD) negativo e razão PPB/R<1, com os valores de MLD variando entre -8,70 

g O2 m-2 d-1 e 0,114 g O2 m-2 d-1. Apenas dois sites apresentaram balanço metabólico 

positivo e razão PPB/R >1, são eles; ITA7 (MDL = 0,114 g O2 m-2 d-1; PPB/R = 1,72) e 

MRQ3 (MLD = 0,052 g O2 m-2 d-1; PPB/R = 1,57). Os valores das taxas metabólicas para 

todos os locais de estudo são apresentados na Tabela 3. Exemplos das curvas da taxa de 

variação diária na concentração de oxigênio usadas no cálculo das taxas metabólicas são 

apresentados na Figura 9. 
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Tabela 3 – Variáveis metabólicas e estrutura do perifíton nos locais estudados 

 Metabolismo ecossistêmico Perifíton 

Local 

PPB 

gO2/m
-

2
/dia

-1 

R  

gO2/m
-

2
/dia

-1
 

PPB/R 

MLD 

gO2/m
-

2
/dia

-1
 

% mín. O2 

(24h) 

Massa total 

g/m
2
 

Material 

orgânico 

(g/m
2
) 

Clorofila 

(g/m
2
) 

ANL1 0,64 2,67 0,24 -2,02 93,24 14,75 7,75 0,0051 

ANL2 0,76 2,71 0,28 -1,96 80,50 34,57 8,32 0,0019 

ANL3 0,18 2,85 0,06 -2,67 85,72 
  

 

ANL4 0,54 8,60 0,06 -8,06 83,15 
  

 

ANL5 0,14 8,00 0,02 -7,87 77,56 
  

 

ANL6 2,15 10,37 0,21 -8,22 42,99 
  

 

ANL8 1,31 10,01 0,13 -8,70 50,12 
  

 

ITA1 0,00 0,52 0,00 -0,52 96,64 
  

 

ITA2 0,22 0,53 0,42 -0,31 97,21 9,95 3,48 0,0034 

ITA3 0,44 1,00 0,43 -0,57 97,04 24,69 6,46 0,0023 

ITA4 0,10 2,31 0,04 -2,21 96,77 8,56 2,00 0,0004 

ITA5 0,09 1,22 0,07 -1,14 98,04 11,44 2,70 0,0012 

ITA6 0,11 2,29 0,05 -2,18 96,12 14,18 4,01 0,0025 

ITA7 0,27 0,16 1,72 0,11 98,08 27,22 8,86 0,0049 

MRQ1 0,14 0,67 0,21 -0,53 99,01 56,04 18,50 0,0059 

MRQ2 0,14 0,18 0,78 -0,04 99,16 34,05 8,06 0,0027 

MRQ3 0,14 0,09 1,57 0,05 98,90 25,14 10,10 0,0038 

MRQ4 0,06 0,17 0,36 -0,11 98,32 31,42 7,43 0,0034 

MRQ5 0,87 1,46 0,60 -0,59 96,07 21,44 5,27 0,0025 

MRQ6 0,85 1,80 0,47 -0,96 94,92 4,85 2,45 0,0036 

MRQ7 1,07 3,11 0,35 -2,03 85,40 38,83 6,95 0,0017 

STM 1 0,12 0,22 0,53 -0,11 98,76 30,16 11,85 0,0018 

STM 2 0,12 0,44 0,27 -0,32 98,27 22,68 
 

0,0049 

STM 3 0,17 2,91 0,06 -2,73 98,46 2,01 
 

0,0012 

STM 4 0,92 2,04 0,45 -1,12 98,40 38,84 11,59  

STM 5 0,77 2,06 0,37 -1,29 96,56 13,21 4,70 0,0035 

STM 6 2,10 3,42 0,61 -1,32 92,34 8,50 3,80 0,0028 

STM 7 2,52 5,32 0,47 -2,80 91,56 10,34 3,42 0,0068 
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Figura 9 – Exemplos de curvas da variação diária na concentração de O2 nos locais estudados 

A)  

 
 

B) 

 

Nota: A) Locais florestados (% desmatamento ripário < 15%) e sombreados (% sombreamento > 60%). B) 
Locais desmatados (% desmatamento ripário > 75%) e com pouco sombreamento (% sombreamento < 
50). A área entre a linha vermelha e o eixo horizontal representa a Respiração (R) e a área entre a linha 
verde e a linha vermelha representa a Produção Primária Bruta (PPB). 
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O desmatamento no corredor ripário foi relacionado ao aumento na produção primária 

bruta (p<0,001; r = 0,749) e respiração (p<0,001; r = 0,657). Estes aumentos na respiração e 

produção foram similares de modo que a razão PPB/R não foi correlacionada com o 

desmatamento (p = 0,83; r = 0,04). As taxas de produção primária bruta e a respiração foram 

positivamente relacionadas (p = 0,02; r = 0,56), porém houve grande dispersão de alguns 

pontos do córrego ANL que tiveram valores muito altos de respiração (> 8 g O2 m-2 d-1). 

Apesar disso, também parece existir uma relação similar à relação geral, entre a R destes 

pontos e seus respectivos valores de PPB. 

O metabolismo líquido diário apresentou decréscimo significativo com o 

desmatamento (p = 0,03; r = -0,54) e foi muito correlacionado com as taxas de respiração 

(p<0,001; r = -0,98) indicando que as mudanças nas taxas de respiração foram o principal 

fator influenciando a redução do metabolismo liquido diário nos rios estudados, contudo essa 

relação foi fortemente influenciada por 4 pontos do rio Anil que apresentaram elevada 

respiração. A saturação mínima de oxigênio variou entre 42,99% e 99,16% com média 

90,69% e desvio padrão 13,88%, e foi relacionada negativamente com o desmatamento 

(p<0,001; r = -0,62), e negativamente correlacionada às taxas de respiração (P<0,001; r = -

0,9). As relações entre desmatamento e variáveis metabólicas são apresentadas graficamente 

na Figura 10 e as relações entre variáveis metabólicas mostradas na Figura 11. 
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Figura 10 – Relação entre desmatamento e variáveis metabólicas. 

 
Legenda: Relação entre desmatamento e; A) Produção primária bruta; B) Respiração; C) Saturação mínima de 

02; e D) Metabolismo líquido diário. 
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Figura 11 – Relação entre variáveis metabólicas. 

 

Legenda: A) Saturação mínima de O2 e respiração; B) Respiração e produção primária bruta; C) Metabolismo 
líquido diário e respiração (R). 

 

2.4.5 Relação entre metabolismo e variáveis abióticas  

 

A produção primária bruta foi positivamente relacionada com vazão (p = 0,018; r = 

0,45), profundidade (p = 0,017; r = 0,45) e concentração de amônio (p = 0,039; r = 0,39), 

enquanto foi negativamente relacionada com o sombreamento (p = 0,02; r = 0,56) e 
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granulometria D84 do sedimento (p = 0,024 r = 0,42). O procedimento “stepwise regression” 

para seleção de variáveis indicou que a variável abiótica responsável pela maior parte da 

variação nos valores de PPB foi o sombreamento (F = 12,09; p = 0,02) e esta variável foi a 

única considerada como influenciando significativamente os valores de PPB.  

A respiração foi positivamente relacionada com a profundidade (p = 0,03; r = 0,54) e a 

concentração de amônio (p<0,001; r = 0,87), enquanto foi negativamente relacionada com o 

sombreamento (p = 0,028; r = - 0,42), pH (p = 0,038; r = 0,39) e granulometria do substrato (p 

= 0,01; r = -0,59). O procedimento “stepwise regression” para seleção de variáveis indicou 

que a variável abiótica responsável pela maior parte da variação nos valores de R foi a 

concentração de amônio (F = 91,69; p<0,001) e esta variável foi a única considerada como 

influenciando significativamente os valores de respiração.  

A saturação mínima de O2 foi negativamente correlacionada com a concentração de 

amônio (p<0,001 r = -0,9) e granulometria %D84 do substrato (p = 0,01 r = -0,59). O 

procedimento “stepwise regression” para seleção de variáveis indicou que a concentração de 

amônio (F = 10,74; p = 0,003) e as taxas respiratórias (F = 10,02; p = 0,004) foram as 

variáveis que melhor explicaram a variação nos valores de saturação de O2, e assim o modelo 

com as duas variáveis foi considerado o mais adequado para explicar a variação nos valores 

de saturação de O2. Neste modelo, ambas as variáveis preditoras são relacionadas 

negativamente a saturação de O2 e com intensidades similares (Coeficientes padronizados: R 

� O2 = -0,47; NH4+ � O2 = -0,49). As relações entre as variáveis abióticas correlacionadas 

com o metabolismo e significantes com base nos valores de F do procedimento “stepwise” 

são apresentados na Figura 12. 
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Figura 12 – Relação entre variáveis físicas e variáveis ligadas ao metabolismo do ecossistema. 

 

Legenda: relações entre; A) saturação mínima de O2 e concentração de amônio; B) produção primária bruta e 
sombreamento; C) respiração e concentração de amônio. 

 

2.4.6 Estrutura da comunidade de invertebrados bentônicos 

 

A riqueza de famílias de invertebrados bentônicos variou entre 24 famílias nos pontos 

MRQ2 e STM5 e 9 famílias no site ANL8 (média = 17,57; SD = 3,62), enquanto a 

abundância de invertebrado variou entre 3280 indivíduos no ponto STM5 e 138 indivíduos no 

ponto ANL5 (média = 1623,54; SD = 939,63). O índice de diversidade de Shannon teve ser 
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valor máximo (2,17) no ponto MRQ4, e mínimo (0,675) no ponto ANL8, (média = 1,80; SD 

= 0,31). A porcentagem de insetos do grupo EPT foi máxima no ponto ITA 7 (67%) e mínima 

no ponto ANL8 (8,9%) (média = 36%; SD = 15%). A proporção da família Chironomidae na 

ordem Diptera variou entre 100% no ponto ANL8 e 30% no ponto MRQ2 (média = 72%; SD 

= 16%). A abundância de invertebrados pastadores variou entre 1828 no ponto ITA7 e 22 no 

ponto ANL3 (média = 535,79; SD = 454,69), a abundância de coletores apresentou seu valor 

máximo (2175) no ponto ITA1 e mínimo (81) no ponto ANL5 (média = 754,93; SD = 

462,62), enquanto a abundância de filtradores variou entre 805 no ponto MRQ2 e 1 (um) no 

ponto ANL3  (média =  207,86; SD = 232,71) e a abundância de rasgadores variou entre os 

valores destas variáveis para todos os pontos são apresentados na Tabela 4. 

 

Tabela 4 – Variáveis relacionadas à estrutura da comunidade de invertebrados bentônicos(continua) 

Local 

Riqueza 

de 

Famílias 

Diversidade 

(índice de 

Shannon) 

Chironomidae/

Diptera 
%EPT 

Abundância 

(nº 

indivíduos) 

Abundância  

Rasgadores 

Abundância 

Pastadores 

Abundância 

Coletores 

Abundancia 

Filtradores 

ANL1 16 1,819 0,69 0,387 1894 94 
620 839 306 

ANL2 15 1,624 0,85 0,180 898 3 
161 627 2 

ANL3 11 1,491 0,90 0,155 200 9 
22 151 1 

ANL4 13 1,536 0,90 0,367 1345 1 
458 746 64 

ANL5 15 1,936 0,75 0,261 138 7 
27 81 17 

ANL6 14 1,539 0,96 0,497 1551 4 
745 749 26 

ANL8 9 0,6754 1,00 0,089 850 1 
70 756 6 

ITA1 20 1,811 0,58 0,198 3156 299 
520 2175 110 

ITA2 20 1,933 0,62 0,547 2137 11 
1040 672 267 

ITA3 16 1,589 0,86 0,633 2636 1 
1544 753 64 

ITA4 20 2,044 0,60 0,325 928 21 
272 442 154 

ITA5 23 1,939 0,41 0,315 2480 51 
695 835 800 

ITA6 20 1,684 0,73 0,599 2000 16 
1140 602 183 

ITA7 19 1,788 0,66 0,667 2897 63 
1828 676 124 

MRQ1 18 1,716 0,73 0,205 1338 45 
195 823 224 

MRQ2 24 2,163 0,30 0,315 3041 133 
747 1225 805 

MRQ3 14 2,089 0,69 0,546 346 21 
155 113 49 
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MRQ4 16 2,167 0,79 0,497 344 29 
117 143 45 

MRQ5 17 1,989 0,73 0,494 940 16 
412 356 115 

MRQ6 17 1,955 0,58 0,256 485 93 
86 215 71 

MRQ7 19 2,055 0,55 0,314 2025 22 
486 861 567 

STM 1 20 1,947 0,82 0,255 1038 65 
217 603 58 

STM 2 17 1,687 0,75 0,205 1856 79 
360 1141 223 

STM 3 19 1,931 0,60 0,315 1218 32 
317 539 307 

STM 4 22 2,139 0,64 46 2517 46 
649 1109 593 

STM 5 24 2,028 0,72 39 3280 39 
1050 1506 457 

STM 6 16 1,623 0,86 42 2174 42 
741 1193 147 

STM 7 18 1,42 0,96 2 1747 2 
328 1207 35 

 

2.4.7 Relações entre estrutura da comunidade de invertebrados bentônicos, desmatamento, 

variáveis abióticas e metabolismo. 

 

O desmatamento foi negativamente correlacionado à riqueza de famílias de 

invertebrados bentônicos (p = 0,026; r = -0,42), ao índice de diversidade de Shannon (p = 

0,002; r = -0,57) e à abundância de rasgadores (p < 0,001; r = -0,70), e positivamente 

correlacionado com a razão Chironomidae/Díptera (p = 0,001; r = 0,61). Estas relações são 

apresentadas graficamente na Figura 13. 

O sombreamento foi positivamente relacionado ao índice de diversidade de Shannon 

(p = 0,004; r = 0,53) e abundância de rasgadores (p < 0,001; r = 0,64) e negativamente 

relacionado à razão Chironomidae/Díptera (p = 0,003; r = -0,54). A granulometria %D84 do 

substrato foi relacionada positivamente à riqueza de famílias (p = 0,009; r = 0,48) e 

abundância de rasgadores (p < 0,001; r = 0,62) e negativamente relacionado à razão 

Chironomidae/Díptera (p = 0,008 r = -0,49). A concentração de amônio foi negativamente 

relacionada à riqueza de famílias (p < 0,001; r = -0,70), diversidade de Shannon (p < 0,001; r 

= -0,64), abundância total de invertebrados (p = 0,034; r = -0,40), abundância de rasgadores (p 

< 0,001; r = -0,70), abundância de pastadores (p = 0,031; r = -0,41) e abundância de 

filtradores (p<0,001 r = -0,69). A razão Chironomidae/Díptera foi positivamente relacionada à 

concentração de amônio (p < 0,001; r = 0,66) 
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A saturação mínima de O2 em 24 horas foi relacionada positivamente à riqueza de 

famílias (p < 0,001; r = 0,65), diversidade “H” (p < 0,001; r = 0,66), abundância de rasgadores 

(p < 0,001; r = 0,62), e abundância de filtradores (p = 0,01; r = 0,58), e negativamente 

relacionada à razão Chironomidae/Díptera (p < 0,001; r = -0,66). A produção primária bruta 

relacionada positivamente à razão Chirononidae/Díptera (p = 0,003; r = 0,54), enquanto a 

respiração foi positivamente relacionada à razão Chironomidae/Díptera (p < 0,001; r = 0,65), 

e negativamente relacionada à abundância de rasgadores (p<0,001; r = -0,66). 

 

Figura 13 – Relação entre desmatamento e estrutura da comunidade de invertebrados.  

 
Legenda: A) Riqueza de famílias de invertebrados; B) Índice de diversidade de Shannon; C) Abundância de 

rasgadores; D) Proporção de Chironomidae na ordem Díptera. 
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2.4.8 Modelo - Análise de relações causais entre desmatamento ripário, mudanças nas 

variáveis ambientais e mudanças no metabolismo e comunidade bentônica. 

 

O modelo de análise de caminhos construído pela abordagem SEM incluiu todas as 

variáveis significativamente correlacionadas (r > 0,5) ao desmatamento e as relações 

significativas subsequentes que ligam estas variáveis e ao metabolismo e biodiversidade 

(Figura 14). Este modelo descreve como o desmatamento causa simultaneamente a redução 

do sombreamento, granulometria do substrato e aumento na concentração de amônio. A 

redução no sombreamento causa aumento da produção primária e consequentemente da 

respiração (respiração autotrófica), que também é fortemente estimulada pelo aumento nas 

concentrações de amônio e em menor escala pela redução na granulometria do substrato. O 

aumento das taxas respiratórias, as reações químicas entre amônio e oxigênio (nitrificação) e 

em menor escala a redução da granulometria do substrato causam depleção do oxigênio 

disponível na água o que afeta negativamente a biodiversidade. A diversidade de famílias de 

invertebrados bentônicos também é afetada diretamente de forma negativa pela redução no 

sombreamento e pelo aumento nas concentrações de amônio.  

Os índices de significância e ajuste do modelo aos dados mostram que o modelo foi 

eficiente em descrever a maior parte da variabilidade de dados na matriz de correlações real. 

Os valores previstos pelo modelo foram similares aos encontrados na matriz real (χ2 não 

significante) e este descreveu a relação entre os dados significativamente melhor do que o 

modelo nulo (CCF > 0,9; TLI > 0,9). Contudo o Modelo Completo apresentou grandes 

valores de erro, considerados maiores que o aceitável para um modelo representativo (SRMR 

e RMSEA > 0.08). 
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Figura 14 – Modelo Completo contendo todas as correlações ligando o desmatamento ripário 
a mudanças no metabolismo ecossistêmico e diversidade de invertebrados.  

 
Nota: A espessura das setas é relacionada ao tamanho do efeito. Setas tracejadas representam relações não 

significativas com base no tamanho dos valores de erro. Relações não significativas foram posteriormente 
retiradas do modelo produzindo o Modelo Final. 

 

O Modelo Completo apresentou três relações consideradas não significativas com base 

no tamanho dos erros da estimativa em relação ao tamanho do efeito (teste-z). Assim as 

relações entre: i) concentração de amônio e diversidade; ii) granulometria do substrato e 

saturação mínima de O2; e iii) granulometria do substrato e respiração foram retiradas do 

modelo. Com isso, a variável “granulometria” deixou de apresentar relação significante com 

outras variáveis na cadeia hipotética de eventos e assim foi retirada do modelo. Essas 

modificações levaram a construção do modelo final ou “Modelo Final” (Figura 15). 

No modelo final todas as relações foram consideradas significantes apresentando 

baixas estimativas de erro. O modelo não resultou em uma matriz de covariância 

significativamente diferente da encontrada para os dados reais (teste chi-quadrado não 
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significante) e este descreveu a relação entre os dados significativamente melhor do que o 

modelo nulo (CCF > 0,9, TLI > 0,9). As estimativas de erro para esse modelo foram 

consideradas aceitáveis mesmo considerando índices sensíveis ao tamanho amostral como e 

RMSEA e a significância de cada uma das relações individuais SRMR. Os valores dos 

diversos índices estatísticos de ambos os modelo são apresentados na Tabela 5. 

 

Figura 15 – Modelo final contendo as relações significativas ligando o desmatamento ripário 
a mudanças no metabolismo ecossistêmico e diversidade de invertebrados. 

 
Nota: Neste modelo o desmatamento ripário afeta principalmente o sombreamento e concentração de amônio 
(NH4

+). A redução do sombreamento estimula a PPB e tem um pequeno efeito negativo e direto sobre a 
diversidade de invertebrados. O aumento da PPB eleva as taxas respiratórias o que contribui para a depleção de 
oxigênio. O aumento da concentração de amônia tem efeito direto na redução da saturação mínima de O2 
(consumo de O2 por nitrificação), além de estimular fortemente a respiração, aumentando o consumo de O2 e 
causando sua depleção. A redução de da saturação de O2 à noite é por sua vez o principal fator relacionado a 
redução da diversidade de invertebrados bentônicos. Assim, nesse modelo o uso do solo afeta a diversidade 
diretamente, pela modificação de variáveis físicas e químicas, quanto por estimular as taxas metabólicas o que 
leva a depleção noturna de O2. 
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Tabela 5 – Parâmetros estatísticos para os modelos. 

Parâmetro estatístico  Modelo Completo Modelo final 

Graus de liberdade 23 19 

Qui-quadrado χ
2 

= 34,23; p>0,9 χ
2 

= 22,46; p≈0,75 

CFI 0,94 0,98 

TLI  0,93 0,98 

RMSEA  0,13 0,08 

SRMR  0,11 0,08 

 

O modelo final (Figura 15) relaciona o desmatamento a diminuição do sombreamento 

(αdes�somb = -0,79) e aumento na concentração de amônia (αdes�NH4 = 0,63), esses efeitos 

produzem uma reação em cascata (i.e. “land cover cascade”, Burcher et al 2007), que altera as 

taxas metabólicas do ecossistema e impacta a biodiversidade diretamente pela perda do 

sombreamento ripário e por várias vias indiretas que afetam a saturação de O2 na água. Nesse 

modelo os efeitos diretos da redução no oxigênio disponível (αO2Mín�H = 0,54) são de 

intensidade maior do que os efeitos diretos de alterações no sombreamento (αSomb�H = 0,32).  

A redução do sombreamento causada pelo desmatamento causa perda de 

biodiversidade (βdes(Somb)�H = -0,25) e aumento da produção primária (αdes�PPB = 0,44). Isso 

contribui indiretamente para a redução dos níveis mínimos de saturação de oxigênio, uma vez 

que o estimulo à produção se reflete em aumento da respiração autotrófica (αPPB�R = 0,25) e 

consumo de oxigênio (αR�O2Mín = -0,47) que continua a acontecer a noite quando não há 

produção de oxigênio. Apesar disso, o efeito do desmatamento mediado pelo sombreamento 

sobre a saturação de O2 tem baixa intensidade (βdes(Somb)�O2mín = -0,052) que resulta em baixa 

influência dessa via sobre a diversidade βdes(Somb; PPB)�H = -0,028. 

O aumento na concentração de amônio causado pelo desmatamento reduz o oxigênio 

tanto por uma influência direta do amônio nas concentrações de O2 (βDes(NH4)�O2Mín = -0,31) 

(provavelmente devido a nitrificação) quanto indireta (βDes(NH4; R)�O2Mín = -0,23), uma vez 

que o aumento das concentrações de amônio estimulam as taxas respiratórias (αNH4�R = 0,77) 

e assim consumo de oxigênio (αR�O2Mín = - 0,47), (βNH4(R)�O2Mín = -0,36). Isso resulta em 

efeitos totais muito maiores das concentrações de amônio sobre a saturação de O2 

(αNH4�O2Mín = -0,85) do que os efeitos totais do sombreamento sobre a saturação de O2 

(αSomb�O2mín = -0,065).  Apesar da relação direta mais fraca, o sombreamento é relacionado à 

diversidade tanto diretamente quanto indiretamente via redução no O2, e assim o efeito do 
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desmatamento sobre a diversidade mediado pelo sombreamento (βDes(somb)�H = -0,28) foi de 

intensidade similar ao efeito total sobre a diversidade mediado pela concentração de amônio 

(βDes(NH4)�H = -0,29). 

A saturação mínima de O2 desempenha um papel chave no modelo pois é influenciada 

direta ou indiretamente por todas as demais variáveis e é também a variável que influência a 

diversidade de famílias de invertebrados de maneira direta com maior intensidade (αO2min�H 

= 0,54). Uma vez que a saturação mínima de O2 concentra todos os efeitos do aumento no 

amônio sobre a diversidade e é influenciada também pelo sombreamento, o efeito do 

desmatamento mediado pela saturação de O2 sobre a diversidade (βDes(O2)�H = -0,32) é maior 

do que o efeito do desmatamento mediado pelo amônio e do desmatamento mediado pelo 

sombreamento sobre a diversidade quando considerados individualmente.  

Assim, o modelo desenvolvido neste trabalho indica que o desmatamento aumenta o 

consumo de oxigênio devido a reações químicas e estimulo a respiração, o que causa redução 

na diversidade que também é afetada em menor intensidade diretamente pela redução no 

sombreamento. Os diversos coeficientes parciais e totais são apresentados na Tabela 6. 

 

Tabela 6 – Coeficientes totais “α” e parciais “β” das relações apresentadas no modelo final 
(continua). 

Relações individuais Coeficientes padronizados Coeficientes não padronizados 

αdes�somb -0,79 -0,65 

αdes�NH4
+
 0,63 0,47 

αO2Mín�H 0,54 0,86 

αSomb�H   0,32 0,25 

βdes(Somb)�H  -0,25 -0,16 

αdes�PPB   0,44 0,62 

αPPB�R  0,25 1,1 

αR�O2Mín  -0,47 -0,03 

βNH4(R)�O2Mín   -0,36 -0,19 

βdes(Somb)�O2mín  -0,052 -0,02 

βdes(Somb; PPB)�H  -0,028 -0,018 

βDes(NH4)�O2Mín -0,31 -0,12 

βDes(NH4; R)�O2Mín  -0,23 -0,09 

αNH4�R  0,77 6,39 
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αR�O2Mín  -0,47 -0,03 

αNH4�O2Mín  -0,85 -0,46 

αSomb�O2mín  -0,065 -0,031 

βDes(somb)�H  -0,28 -0,18 

βDes(NH4)�H -0,29 -0,18 

βDes(O2)�H   -0,32 -0,20 

Nota: des = desmatamento; somb = sombreamento; NH4
+ = concentração de amônio; H = índice de 

diversidade de Shannon; O2Mín = saturação mínima de O2 em 24 horas;  PPB = produção primária 
bruta; R = respiração ecossistêmica. 

 

Considerando os diversos testes estatísticos o modelo foi eficiente em descrever a 

variabilidade encontrada nos dados originais com base em relações que indicam causa e efeito 

entre variáveis correlacionadas. Isso fornece uma descrição mecanística que explica a 

variabilidade observada nos dados amostrados com bases em relações de causais acontecendo 

em múltiplos níveis. As relações apresentadas no modelo podem ser explicadas do com base 

no conhecimento teórico a sobre as relações observadas (e.g. nitrificação; consumo de O2 por 

respiração; sensibilidade de invertebrados aos níveis de oxigênio, diversidade de substrato e 

recursos alimentares, etc). 

 

2.5 Discussão 

 

2.5.1 Desmatamento e variáveis abióticas 

 

A porcentagem de desmatamento no corredor ripário foi similar entre córregos, o que 

corrobora o uso dos diferentes sites como replicas verdadeiras, visto que níveis de impacto 

semelhantes devem afetar as variáveis dependentes (i.e. variáveis abióticas, metabolismo, 

comunidade) em intensidades semelhantes nos diferentes córregos estudados. A forte relação 

entre redução no sombreamento dentro do rio e aumento no desmatamento ripário indica que 

no processo de derrubada da vegetação ripária não houve preocupação em preservar 

preferencialmente as áreas marginais, de modo que grande parte da remoção de vegetação 

nativa ocorreu na zona ripária imediatamente adjacente ao rio (e.g. corredor ripário 10m). 

Além disso, algumas das faixas ripárias com grau de desmatamento intermediário 

apresentavam a vegetação arbórea em estado inicial de sucessão o que contribuiu para a 

redução do sombreamento mesmo em pontos onde existia vegetação arbórea marginal. 
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Locais impactados apresentaram uma redução no tamanho do substrato rochoso e em 

muitos locais do córrego ANL houve completa modificação de substrato rochoso para arenoso 

(granulometria D84% < 5mm) (ANL2, ANL3, ANL4, ANL5, ANL8), além de maior 

profundidade média. Mudanças na geomorfologia associadas ao uso do solo agropecuário 

foram reportadas por Gücker et al (2009) para córregos no bioma cerrado. Contudo, apesar do 

trabalho citado reportar diminuição na heterogeneidade morfológica (menor variação na 

largura e profundidade) e na estabilidade do substrato, não foram observadas mudanças no 

tamanho médio do substrato, e em oposição ao encontrado no presente trabalho onde a 

profundidade média decresceu com impacto agropecuário. 

 Diferenças na metodologia empregada para estimar a granulometria do substrato 

(tamanho médio em Gücker et al., 2009 vs. “Wholman pebble account” no presente trabalho), 

assim como uma menor granulometria do sedimento nos córregos pristinos estudados por 

Gücker et al (2009) podem ter sido a causa da diferença nas respostas entre estudos. Contudo 

de maneira similar ao reportado no estudo citado acima, nos córregos estudados no presente 

trabalho foi visualmente conspícuo que locais impactados apresentavam menor variabilidade 

na largura, profundidade e características do sedimento. 

Com base nas concentrações de amônio todos os locais estudados são classificados 

como apresentado condições de referência (i.e. preservados) de acordo com os critérios de 

classificação de Cunha et al (2011), para o estado trófico de rios e córregos no sudeste do 

Brasil, onde condições de referência são definidas como concentrações menores do que 60 

µg/L. Houve grande variação nas concentrações de amônio entre pontos e os cinco locais 

mais impactados do rio ANL (ANL3, ANL4, ANL5, ANL6, ANL8) apresentaram 

concentrações maiores do que 10 µg/L, o que é mais que o dobro do valore médio 

considerando todos os locais estudados (4,15 µg/L). Contudo, mesmo estes valores 

relativamente elevados encontrados no córrego ANL ficaram distribuídas na faixa inferior de 

valores reportados em outros estudos sobre efeitos do uso do solo em córregos tropicais 

(BRAMLEY & ROTH, 2002; BRODIE & MITCHELL, 2005; MITCHELL et al., 2009; 

MANESE, 2015), inclusive no bioma Mata Atlântica (OMETTO et al., 2000;  SILVA-

JUNIOR et al., 2014).   

A maioria dos estudos citados acima foi realizada em áreas sujeitas a maiores 

intensidades de impacto e em cenários de uso do solo predominantemente agrícola em 

contraste com o predomínio da pecuária extensiva de baixa intensidade nos locais estudados 

nesta tese. No estudo de Manese (2015) em afluentes do rio Mara (Quênia) as concentrações 

de amônio em áreas agrícolas e de uso misto foram bem maiores do que os reportados aqui 
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apenas na estação seca, enquanto na estação chuvosa os valores foram mais baixos e 

semelhantes aos reportados nesta tese. Em estudos conduzidos no sudeste brasileiro 

(OMETTO et al., 2000) e em regiões de florestas tropicais da Austrália (BRAMLEY & 

ROTH, 2002) concentrações de amônio bem maiores que as reportadas aqui (cerca de 10x 

maiores) foram associadas a agricultura fortemente adubada, ao passo que locais onde a 

pecuária extensiva era a atividade dominante as concentrações deste nutriente foram similares 

às reportados nesta tese.  

Estudos em outras áreas tropicais da América do Sul, como Amazônia (NEILL et al., 

2001) e cerrado (GÜCKER et al., 2009) onde o uso do solo predominante foi a pecuária 

extensiva as concentrações de amônio foram similares às encontradas na bacia do Guapiaçu. 

O que parece confiram a hipótese de que a pecuária extensiva resulta em níveis de 

enriquecimento de amônio muito menores comparados ao observado para áreas de agricultura 

adubada. Uma notável exceção é o estudo de Silva-Junior et al (2014) realizado em uma área 

relativamente próxima a deste estudo e em região de transição entre Mata Atlântica e Cerrado 

(bacia do Rio da Mortes – MG), onde as concentrações de amônio foram muito maiores do 

que as encontradas no presente trabalho, apesar da pecuária também ser a atividade 

predominante. Entretanto, neste estudo muitos dos córregos amostrados apresentavam 

pequena porcentagem de urbanização na zona ripária, (o que foi deliberadamente evitado 

nesta tese) e esta foi associada ao aumento nas concentrações de amônio, indicando que 

possivelmente fontes como esgoto doméstico devem ter contribuído para as elevadas 

concentrações de amônio encontradas, conforme também foi apontado por Cunha et al (2011).  

Ao contrário do amônio as concentrações de fósforo (SPR) nos rios estudados foram 

em média um pouco maiores do que as encontradas em outros estudos sobre impactos do uso 

do solo na região tropical (NEILL et al., 2001; BRAMLEY & ROTH, 2002; BRODIE & 

MITCHELL, 2005; MITCHELL et al., 2009; GÜCKER et al., 2009; SILVA-JUNIOR et al., 

2014). Entre estes estudos apenas dois (BRAMLEY & ROTH, 2002; MITCHELL et al., 

2009) reportaram valores maiores que o valor médio de concentração de fosfato encontrado 

no presente estudo (27,8 µg/L), entretanto, assim como observado para o amônio, estas 

concentrações elevadas foram geralmente restritas aos sites onde a agricultura era o uso do 

solo predominante em reação à pecuária. Uma concentração relativamente alta de fósforo 

parece ser uma característica dos córregos da bacia do Guapiaçú, uma vez que mesmo locais 

preservados (e.g. ANL1, ITA1, STM3, MRQ1) exibiram concentrações maiores do que os 

valores máximos encontrados para locais sujeitos ao impacto da pecuária em outros estudos 

na região tropical (e.g. GÜCKER et al., 2009, NIELL et al., 2001; SILVA-JUNIOR et al., 
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2014; MANESE, 2015). Outros estudos na mesma bacia (OLIVEIRA, 2011; OLIVEIRA, 

2013); também encontraram concentrações relativamente elevadas de fosfato.  

É esperado que as concentrações de nutrientes na água de córregos sejam relacionadas 

ao uso do solo uma vez que as atividades agropecuárias resultam em liberação de nutrientes 

na bacia (e.g. adubação, excreção pelo gado, etc). Contudo é esperado que a vegetação ripária 

quando preservada funcione como um filtro biogeoquímico retendo e transformando parte 

destes nutrientes antes de chegarem aos corpos d’água (HILL, 1986). No presente estudo as 

concentrações de amônio foram relacionadas ao desmatamento ripário e apresentaram os 

maiores valores nos pontos onde existia evidência de agricultura adubada próxima ao córrego 

(ANL 2 – ANL8; STM7) e acesso do gado ao mesmo (ANL5, ANL6, ANL8, STM7). O 

córrego ANL apresentou valores notavelmente elevados em todos os pontos impactados, e 

mesmo o ponto ANL1 localizado em área pristina onde a maior parte da bacia (e praticamente 

todo o corredor ripário) encontra-se coberta por florestas com elevado grau de conservação 

apresentou uma concentração maior do que a encontrada em outros locais preservados (e.g. 

STM1, STM2, STM3, ITA1, MRQ1, MRQ2). Assim, concentrações um pouco mais elevadas 

de amônio parecem ser uma característica desse córrego, o que é intensificado pela atividade 

agropecuária mais intensa que ocorre em sua sub-bacia.  

As concentrações de fosfato não foram relacionadas ao desmatamento ripário e foram 

relativamente altas em todos os pontos estudados. Este nutriente é mais relacionado atividade 

agrícola do que a pecuária, pois é um adubo fundamental utilizado em muitas culturas, ao 

passo que a excreção de fosfato pelo gado é bem menor que a de amônia (N:P = 4:1), em 

comparação com a maioria dos adubos (N:P = 2:1) (CATANI, 1956). Enriquecimentos 

moderados devido à adubação podem ter sido mascarados pela concentração basal alta 

encontrada mesmo nos sites preservados, assim como pela presença de Fe+ e Al+ no solo que 

se ligam ao alumínio formando sais insolúveis. O córrego ITA apresentou os maiores valores 

deste nutriente, que também apresentou um aumento na concentração nos quatro últimos 

pontos do rio STM (STM4, STM5, STM6, STM7). Em alguns destes locais (ITA2, ITA3, 

STM4, STM5) existiam pequenos galinheiros domésticos próximos ao rio, e as aves foram 

frequentemente avistadas na margem, assim é possível que a presença destes animais possa 

ter contribuído para aumentar as concentrações de fosfato nestes pontos (e potencialmente rio 

abaixo), uma vez que as excretas de aves são muito ricas neste nutriente (N:P ≈ 1:1, Catani, 

1956). 
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2.5.2 Metabolismo ecossistêmico e sua relação com o uso do solo 

 

Neste estudo tanto a produção primária bruta (PPB) quanto a respiração (R) 

aumentaram com o desmatamento, seguindo a mesma tendência apresentada para diversos 

estudos relacionando o desmatamento (e uso do solo) ao metabolismo de córregos, conforme 

foi apresentado no capitulo 1 (SILVA-JUNIOR, 2016), onde cerca de 70% dos estudos 

avaliados mostram aumento na PPB e cerca de 55% mostraram aumento na R. Contudo, 

diferente da maioria dos estudos analisados no capítulo 1, no presente trabalho os aumentos 

na PPB e R foram relacionados a um gradiente contínuo de desmatamento no corredor ripário, 

o que permitiu estimar a intensidade da relação direta entre o desmatamento ripário e 

alterações metabólicas em córregos de Mata Atlântica, trabalho nunca antes realizado. Mais 

que isso, pela primeira vez foi construído um modelo mecanístico permitindo estimar 

simultaneamente as diversas relações diretas e indiretas que ligam o desmatamento ripário a 

alterações no metabolismo e na biodiversidade de córregos de mata atlântica. 

As relações entre aumento do desmatamento ripário e as taxas de PPB e R foram 

bastante similares em forma e intensidade (coeficientes padronizados Desmatamento � PPB 

= 0,75; Desmatamento � R = 0,66). Estas variáveis também foram relacionadas entre si, o 

que era esperado, visto que pelo menos em parte a respiração corresponde à respiração 

autotrófica. A respiração autotrófica corresponde à fração que é utilizada no metabolismo dos 

produtores e não fica disponível para os consumidores. Esta proporção é estimada entre 14% e 

42% em sistemas sujeitos a pastejo ou não respectivamente (MCINTIRE et al., 1996), com 

outros autores calculando valores em torno de 50% (WEBSTER & MEYER 1997ª). Dada a 

ausência de relação entre a quantidade de invertebrados pastadores e as variáveis metabólicas 

e estrutura do perifíton, foi considerado para o sistema estudado nesta tese um valor de 40% 

que foi recentemente calculado experimentalmente por Thomas et al (2005).  

A Produção Primaria Liquida (PPL) é a fração da PPB disponível para os 

consumidores, onde PPL = PPB – R autotrófica. Considerando as taxas de R autotrófica de 

40%, a PPL nos córregos da Bacia do Guapiaçú variou entre 0 g O2 m
-2 d-1 e 1,54 g O2 m

-2 d-1 

com valor media de 0,37 g O2 m
-2 d-1. Valores que convertidos para g C m-2 d-1 seguindo o 

fator de transformação apresentado por Boot, (2006) (g C = g O2 x 0,45) equivalem a um 

valor médio de 0,17 g C m-2 d-1 e máximo de 0,69 g C m-2 d-1, disponíveis para os 

consumidores secundários. 

Conforme esperado para córregos de pequeno porte (ALLAN & CASTILLO, 2007) 

quase todos os locais estudados foram heterotróficos (PPP/B <1 e MLD <0) com exceção dos 
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pontos ITA7 e MRQ3, que apresentaram metabolismo líquido positivo, o que se deu 

principalmente devido aos baixos valores de respiração estimados para estes pontos (MRQ3, 

R = 0,09 g O2 m
-2 d-1; ITA7, R = 0,16 g O2 m

-2 d-1) e não devido a elevadas taxas de PPB, visto 

que ambos os locais também apresentaram valores PPB bem baixos (MRQ3, R = 0,14 g O2 m
-

2 d-1; ITA7, R = 0,27 g O2 m-2 d-1), menores que a metade do valor médio de PPB 

considerando todos os locais amostrados. Estes resultados seguem a tendência encontrada em 

outros estudos de metabolismo de rios tropicais (BUNN et al., 1999; ORTIZ-ZAYAS et al 

2005; GÜCKER et al., 2009; CARLSON et al., 2014; BOOT & NEWBOLD, 2013; SILVA-

JUNIOR et al., 2014). Uma exceção é o estudo de Fellows et al (2006), onde os córregos 

impactados apresentaram razão PPB/R>1.  

No estudo de Gücker et al (2009) apesar de todos os locais serem considerados 

heterotróficos foi observado um aumento de cerca de 8x na razão PPB/R em córregos sujeitos 

impactos da pecuária devido a simultânea diminuição na R e aumento na PPB. Uma tendência 

oposta foi observada para os córregos da bacia do Guapiaçú no presente estudo, onde apesar 

de não haver correlação significativa entre a razão PPB/R e a porcentagem de desmatamento 

ripário, esta foi relacionada ao MLC que diminuiu com o impacto. Isso ocorreu 

principalmente devido ao grande aumento nas taxas respiratórias ao longo do gradiente de 

impacto, de modo que a redução no MLC foi fortemente correlacionada ao aumento das taxas 

respiratórias (r = -0,99).   

A produção primária bruta (PPB) apresentou grande variação ao longo do gradiente de 

impacto e seu valor médio (0,61 g O2 m
-2 d-1) baixo comparado a estudos similares conduzidos 

em regiões temperadas (HOUSER et al., 2005; IZAGIRRE et al., 2008; YOUNG E 

COLLIER, 2009) e similar aos valores encontrados em outros estudos sobre efeitos do uso do 

solo em córregos tropicais (BUNN et al., 1999; SILVA-JUNIOR et al., 2014; GÜCKER et al., 

2009; BERNOT et al., 2010; BOTT & BEWBOLT, 2013; CARLSON et al., 2014; MANESE, 

2015). Contudo, cinco locais com elevado impacto (ANL6, ANL7, MRQ7, STM6, STM7) 

apresentaram valores de produção relativamente elevados (> 1 g O2 m
-2 d-1), o que representa 

aproximadamente três vezes o valor médio da PPB para os outros 23 pontos (0,34 g O2 m
-2 d-

1). Estes valores são bem maiores do que os valores descritos para a maioria dos córregos 

tropicais sob influência de impacto agropecuário estudados nos trabalhos mencionados acima. 

Contudo, taxas de PPB elevadas também foram encontradas para alguns rios em áreas 

agrícolas em três dos trabalhos citados (BERNOT et al., 2010; SILVA-JUNIOR et al., 2014; 

MANESE 2015).   
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Os pontos com valores de PPB > 1 g O2 m
-2 d-1 encontrados no presente estudo 

apresentavam concentrações de amônio relativamente elevada quando comparadas a média de 

todos os pontos (ANL6, ANL7) ou do córrego em questão (MRQ7, STM6, STM7). Maiores 

concentrações de amônio relacionadas à atividade agropecuária também parecem ter sido 

associadas a uma maior PPB no estudo de Manese (2015) conduzido em afluentes do rio 

Mara (Kenia), porém, esta associação não foi evidente no estudo de Silva-Junior et al (2014) 

realizado em área de transição entre cerrado e Mata Atlântica em MG, mesmo considerando 

outros nutrientes como Nitrato + Nitrito ou fosfato.    

No estudo de Carlson et al (2014) a PPB foi menor em áreas de sistemas agroflorestais 

onde o sombreamento ripário causado pela vegetação nativa foi mantido comparado a áreas 

de vegetação pristina, provavelmente devido ao aumento na turbidez relacionado a maior 

erosão nestas áreas. Contudo esse aumento na turbidez parece ter sido sobrepujado pelos 

efeitos de um menor sombreamento e maior temperatura da água em áreas de plantação de 

dendê, onde os valores de PPB foram um pouco maiores, porém bastante similares aos da área 

florestal pristina. Uma limitação por luz também parece ter ocorrido em córregos da 

Amazônia peruana (BOTT & NEWBOLD, 2013) onde apesar da PPB ter sido 

significativamente maior em bacias hidrográficas com uso predominantemente agrícola os 

valores absolutos também foram baixos (máximo 0,36 g O2 m
-2 d-1). Nesse estudo o uso do 

solo foi avaliado em escala de bacia hidrográfica, mas todos os pontos apresentavam mata 

ciliar capaz de fornecer elevado sombreamento (menor valor de sombreamento = 87,7%), o 

que deve ter limitado a PPB contribuindo para os baixos valores de PPB observados.  

Contudo, em um estudo realizado em áreas de vegetação naturalmente aberta do 

cerrado (Gücker et al., 2009) apesar da PPB ter aumentado significativamente em áreas de 

pecuária, esta também foi sempre menor que 1 g O2/m
-2/d-1, mesmo sem haver limitação por 

sombreamento e com concentrações de amônio similares às reportadas aqui para córregos da 

bacia do Guapiaçú. Além disso, os valores de PPB encontrados por Gücker et al (2009) para 

áreas pristinas naturalmente abertas de cerrado são similares aos encontrados para áreas 

fortemente sombreadas por floresta ripária na bacia do Guapiaçú (e.g. ANL1, MRQ 1, STM1, 

STM2, ITA4). Assim, as diferenças entre os valores máximos de PPB encontrados nesta tese 

e no trabalho de Gucker et al (2009) podem ter ocorrido devido a diferenças naturais na 

ecologia de produtores aquáticos entre os dois biomas, visto que em áreas abertas do cerrado 

estes organismos evoluíram em condições onde o sombreamento não é um fator limitante e 

devem ser menos eficientes em utilizar esse recurso. 
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As taxas respiratórias também apresentaram grande amplitude de valores nos córregos 

estudados, e o valor médio (-2,75 g O2 m
-2 d-1) foi baixo comparado a outros estudos na região 

temperada (HOUSER et al., 2005; IZAGIRRE et al., 2008; YOUNG E COLLIER, 2009) e 

tropical (GÜCKER et al., 2009; SILVA-JUNIOR et al., 2014; BOTT & NEWBOLD, 2013; 

CARLSON et al., 2014; MANESE 2015). Contudo, a respiração aumentou rapidamente com 

o gradiente de impacto, especialmente no rio ANL onde taxas maiores que -8 g O2 m
-2 d-1 

foram registradas em quatro localidades com elevado grau de impacto (ANL4, ANL5, ANL6, 

ANL8). Taxas respiratórias elevadas também foram registradas nos pontos STM7 (-5,32 g O2 

m-2 d-1), STM6 (-3,41 g O2 m
-2 d-1) e MRQ 7 (-3,11 g O2 m

-2 d-1). Valores que representam 

mais que o dobro do valor médio dos outros 21 pontos (-1,35 g O2 m
-2 d-1)  

Assim como verificado neste estudo, uma associação entre aumento das taxas 

respiratórias e ao desmatamento (ou uso do solo para atividade agropecuária) também foi 

encontrada em outros estudos similares em regiões tropicais (BOTT & NEWBOLD, 2013; 

CARLSON et al, 2014; MANESE, 2015). Contudo no estudo de Silva-Junior et al (2014), o 

aumento da R foi relacionado a porcentagem de urbanização no corredor ripário, mas não a 

porcentagem de uso agropecuária, enquanto o estudo de Gücker et al (2009) mostrou uma 

tendência oposta com a diminuição da R em córregos atravessando áreas de pecuária 

extensiva no cerrado.  

No estudo de Silva-Junior et al (2014), realizado na Bacia do Rio das Mortes-MG, 

embora os locais considerados “pristinos” apresentassem uma vegetação nativa preservada no 

corredor ripário (20m de largura neste caso), estavam inseridos em uma bacia sujeita a 

pressões mais intensas e variadas (p.ex. agricultura mecanizada, silvicultura, mineração, 

urbanização). Nesse estudo as florestas ripárias eram do tipo semidecidual, menos densas do 

que a floresta ombrófila presente na bacia do Guapiaçú, além disso, algumas parcelas de 

vegetação natural eram compostas por áreas campestres (campos limpos e rupestres). Estas 

características podem ter influenciado as altas taxas de respiração dos córregos estudados 

nesse trabalho, tornando-os menos sujeitos a estímulos nas taxas respiratórias causados pela 

pecuária na zona ripária. 

O decréscimo das taxas respiratórias em rios impactados pela pecuária no cerrado 

(GÜCKER et al., 2009) foi associado à uma redução na biomassa microbiana bêntica, que por 

sua vez foi resultado de uma maior instabilidade do sedimento em áreas impactadas. No 

estudo citado acima as taxar de PPB foram menores do que as apresentadas nesta tese, o que 

reduz o potencial de estimulo na R devido à respiração autotrófica. Além disso, nesse trabalho 

as concentrações de amônio, especialmente nos locais impactados, foram menores do que nos 
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pontos impactados da Bacia do Guapiacú, o que reduz a possibilidade de estímulos à 

respiração microbiana causados por enriquecimento de nutrientes (DODDS et al., 2007), bem 

como a importância de processos de nitrificação que podem consumir oxigênio da água.  

A saturação mínima de O2 apresentou forte correlação negativa com as taxas 

respiratórias e as concentrações de amônio, e o procedimento “stepwise regression” para 

seleção de variáveis, bem como o modelo de análise de caminhos, indicaram que ambas as 

variáveis influenciam a saturação de oxigênio de maneira independente e em intensidades 

semelhantes. O consumo de oxigênio pela respiração causa sua depleção, assim como reações 

químicas oxidativas como o processo de nitrificação (i.e. transformação de NH4
+ em nitritos e 

nitratos (NOx)), oxidação do ferro e carbono orgânico (DRINAN et al., 2013; O’DRISCOLL 

et al., 2016).  

A respiração autotrófica é uma função da PPB, que por sua vez é estimulada por 

nutrientes de modo que em sistemas com elevada PPB a respiração autotrófica durante a noite 

pode contribuir para reduzir o O2 disponível durante nesse período, de modo que estes 

ambientes tendem a apresentar maior variação diária na saturação de O2 (MULHOLLAND et 

al., 2005). Além disso, foi demostrado experimentalmente que nutrientes inorgânicos, podem 

estimular diretamente o metabolismo heterotrófico (Tank & Dodds, 2003; GULIS & 

SUBERKROPP, 2003). Assim o enriquecimento com nutrientes pode causar depleção de O2 

tanto por reações oxidativas quanto pelo estímulo à PPB e R, conforme parece ter sido o caso 

nos rios estudados nesta tese. 

A saturação de oxigênio na água é uma variável de extrema importância para a biota 

de córregos, que muitas vezes é bastante sensível a hipóxia (HODKINSON & JACKSON, 

2005; MENETREY et al., 2008), e valores abaixo de 80% são considerados um fator de risco 

ambiental para biota aquática segundo critérios de avaliação desenvolvidos na Europa 

(Bowman, 2009). No presente estudo, três localidades no rio ANL (ANL5, ANL6, ANL8) 

apresentaram valores mais baixos que esse limite, enquanto outras três localidades no mesmo 

córrego (ANL2, ANL3, ANL4) e uma no córrego MRQ (MRQ7) apresentaram valores de 

saturação mínima de O2 entre 80 e 85%. Apesar de uma redução na saturação de O2 ao longo 

do gradiente de desmatamento também ter ocorrido nos outros dois córregos os valores se 

mantiveram sempre acima de 90%.  

A saturação de O2 foi a principal variável a influenciar a diversidade de famílias de 

invertebrados de acordo com o modelo de análise de caminhos desenvolvido nesta tese, 

destacando seu papel central na ligação entre desmatamento e redução da diversidade. 

Contudo, é surpreendente a escassez de dados sobre a saturação de O2 em muitos trabalhos 
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sobre metabolismo ecossistêmico. Por exemplo, entre os oito trabalhos relacionando 

metabolismo de córregos e uso do solo em ambiente tropical descritos no capítulo 1 (SILVA-

JUNIOR, 2016) apenas um (CARLSON et al., 2014) apresenta esses dados. Apesar de dois 

outros estudos (ROSA et al., 2012; GÜCKER et al., 2009) apresentarem valores absolutos de 

concentração de oxigênio (mg/L), o efeito dos valores de concentração absoluta sobre a biota 

são mais difíceis de inferir, visto que a disponibilidade de O2 para processos respiratórios está 

mais ligada à sua saturação no ambiente, que por sua vez depende não apenas da concentração 

mas também da temperatura da água e pressão atmosférica (HAUER & LAMBERTI, 2011). 

O fato da quantidade mínima de O2 ao longo de um ciclo metabólico ser o aspecto 

primordial que limita a distribuição de espécies com base nas concentrações de O2 é bem 

conhecido, e a tolerância das espécies a anoxia é usado como parâmetro de medida do stress 

fisiológico em estudos experimentais (OSTRAND & WILDE, 2001), Assim, a maioria dos 

estudos que avaliam os efeitos de variáveis ambientais sobre comunidade de invertebrados 

(OMETTO et al, 2000; NDARUGA et al., 2004; SUGA & TANAKA, 2014) e peixes 

(MENDONÇA et al., 2005; CASSATI et al., 2005; CASSATI et al., 2006) em córregos 

incluem como variável de interesse a saturação de O2 (ou sua concentração). Contudo, estes 

trabalhos geralmente ignoram a dinâmica diária de variação no O2 e essas medidas são na 

maioria das vezes feitas de maneira pontual e normalmente durante o dia (como parece ter 

sido o caso em todos os estudos citados acima) o que dificilmente consegue capturar os 

efeitos das concentrações de O2 sobre a biota.  

Isso acontece porque os valores mínimos de saturação O2 tendem a ocorrer durante a 

noite, quando há apenas consumo e nenhuma produção, e muitos organismos podem morrer 

em apenas alguns minutos se mantidos em concentrações de O2 menores que os seus limites 

fisiológicos (e.g. a maioria dos vertebrados morreria se a porcentagem O2 na atmosfera caísse 

pela metade por cerca de 1 hora). Esse fato se torna ainda mais grave quando verificamos que 

devido ao aumento simultâneo nas taxas de PPB e R em córregos sujeitos aos impactos do uso 

do solo, estes podem exibir grandes variações diárias na saturação de O2, e podem apresentar-

se supersaturados (> 100% saturação) durante o dia e razoavelmente depletados durante a 

noite (e.g. MRQ7, STM7, ver também MULHOLLAND et al., 2005).  

O modelo de análise de caminhos indica que a saturação de O2 foi a variável que 

afetou diretamente com maior intensidade a biota (αO2�H = 0,54), seguido de um efeito direto 

de menor intensidade causado pelo sombreamento (αsomb�H = 0,32). Contudo, o 

sombreamento também influência indiretamente a saturação de O2 por ser relacionado à R, 

via controle da PPB (αsomb�O2 = - 0,065). Conforme mencionado acima, a saturação de O2 é 
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uma variável importante pode limitar a distribuição de organismos em sistemas lóticos, onde 

muitos grupos são sensíveis a condições de anoxia e assim reduções no oxigênio disponível 

tendem a reduzir a riqueza de espécies e favorecer a proliferação e espécies resistentes, 

reduzindo a biodiversidade.  

A saturação de O2 foi influenciada diretamente pela concentração de amônio 

(αNH4�O2= -0,49), indicando que processos oxidativos mediados por micróbios, e.g. 

nitrificação, podem ser responsáveis por grande parte do consumo de O2 nos córregos 

estudados de maneira semelhante ao reportado em ambientes de florestas de coníferas na 

Europa (DRINAN et al., 2013). As concentrações de amônio também influenciam 

indiretamente as concentrações de O2, pois causam forte estímulo na respiração o que 

aumenta o consumo de O2 (βNH4(R)�O2 = -0,36), indicando que esse nutriente está 

estimulando o metabolismo heterotrófico nos córregos estudados, já que uma via alternativa 

com efeito do amônio na PPB não foi significativa. Além disso, a perda do sombreamento 

leva ao aumento da PPB devido ao aumento da incidência luminosa, o que aumenta as taxas 

respiratórias (i.e. respiração autotrófica), e assim, também causa depleção de oxigênio à noite 

quando não existe produção (αSomb�O2mín = -0,065).  

Dessa forma a disponibilidade de oxigênio é a variável que concentra os efeitos do 

desmatamento sendo fortemente influenciada pela R e concentração de amônio, ao mesmo 

tempo é a principal responsável pela diminuição na biodiversidade em cenários de impacto. 

Com isso, os efeitos do desmatamento sobre a biodiversidade intermediados pela saturação de 

O2 (βDes(O2)�H = 0,32) foram maiores do que os efeitos devidos ao aumento na nas 

concentrações de amônio (βdes(NH4)�H = -0,29) e no sombreamento (βdes(somb)�H = -0,28) 

individualmente, visto que ambas as trilhas contribuem no controle da saturação mínima de 

O2. Assim, a saturação de O2 e uma variável de extrema importância no modelo, pois seus 

valores dependem de todas as outras variáveis (exceto a biodiversidade) e simultaneamente 

são os principais determinantes da diversidade de famílias de invertebrados. 

Além de afetar a diversidade via redução das taxas mínimas de saturação de O2, a 

perda do sombreamento também afeta diretamente a diversidade de invertebrados bentônicos. 

Muitos invertebrados bentônicos mostram preferência por um tipo específico de substratos e o 

folhiço de origem alóctone é um dos substratos com maior abundância e diversidade de 

invertebrados (ARUNACHALAM et al., 1991), que os usam tanto como recurso trófico 

quanto como abrigo (ROSEMOND et al., 1998; MOULTON et al., 2010). Apesar de não ter 

sido encontrada relação entre o desmatamento e a biomassa de MOPG (na maior parte folhas 

e galhos) existiu grande variabilidade nos dados (p.ex. desvio padrão maior que a média) e 
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observação no campo incluindo estudos na mesma área (SILVA-JUNIOR et al., 2016, no 

prelo) indicam que locais impactados tem menos manchas de folhiço. Assim, o efeito direto 

da diminuição do sombreamento sobre a fauna deve ocorrer por redução da variabilidade do 

habitat, embora exclusão comportamental devido a alta incidência de luz também seja 

possível (KELLY et al., 2003). 

O único modelo similar ligando mudanças o uso do solo ao metabolismo de córregos 

foi desenvolvido por Bernot et al (2010) e engloba dados de rios em diferentes biomas com a 

maioria localizados em regiões temperadas, e foi desenvolvido para analisar efeitos do uso do 

solo na escala de bacia hidrográfica. Além disso, esse modelo não relaciona as mudanças no 

uso do solo e metabolismo à biodiversidade, e provavelmente por essa razão também não 

incluí os valores mínimos de saturação de O2.  

Diferente do modelo apresentado por Bernot et al (2010), no modelo construído para 

os córregos da bacia do Guapiaçú as concentrações de nitrogênio inorgânico afetaram de 

forma significativa apenas as taxas de R sem efeito para a PPB. Além disso, o estimulo do 

aumento do nitrogênio sobre as taxas de R foram muito mais intensos no modelo apresentado 

nesta tese do que no estudo citado acima, mais até do que a relação entre PPB e luminosidade, 

também encontrada por Bernot et al (2010), (aqui inferida indiretamente pela variável 

“sombreamento”). Contudo, apesar das diferenças nas intensidades destas relações 

comparações entre valores absolutos de nutrientes são impossíveis de serem feitas devido a 

diferenças nos componentes medidos (“amônio” nesta tese e “nitrogênio inorgânico 

dissolvido” em Bernot et al (2010).   

Também de maneira diferente ao encontrado no trabalho de Bernot et al (2010) não 

houve influencia diretas da temperatura da água nem da quantidade séston sobre as taxas de 

PPB e R. Além disso, a relação entre PPB e biomassa de autótrofos (perifíton) que foi 

incluída no modelo de Bernot et al 2010 não foi significativa para os rios da Bacia do 

Guapiaçú e assim está variável nem chegou a ser incluída no modelo. Contudo, nesta tese 

devido a características do substrato não foi possível coletar o perifíton em muitos dos locais 

estudados, especialmente aqueles com elevadas taxas metabólicas o que pode ter contribuído 

para ausência de uma relação entre a biomassa e concentração de clorofila do perifíton e os 

valores de PPB.  

Assim como no modelo apresentado nesta tese, no modelo desenvolvido por Bernot et 

al (2010) também foram usadas relações estabelecidas por outros procedimentos estatísticos 

(i.e. correlação, regressão múltipla) para indicar as possíveis relações a serem testadas no 

modelo. Contudo, neste trabalho os autores se limitaram a testar as relações individuais dentro 
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do modelo e discutir suas significâncias, mas não seguiram o procedimento proposto por 

Grace et al (2010) (Figura 4) e não continuaram o desenvolvimento do modelo retirando as 

relações não significantes, o que poderia alterar os valores de alguns coeficientes e mudar a 

significância do modelo.  Assim, apesar de útil para explorar as relações individualmente as 

hipostenizadas a priori, o modelo apresentado Bernot et al (2010) não é necessariamente 

correto em termos de intensidades de relações entre variáveis, visto que a retirada de relação 

não significativa altera o os coeficientes de outras relações assim como os valores de ajuste do 

modelo. (GRACE et al., 2010; VON OERTZEN et al., 2015).  

O modelo desenvolvido nesta tese com dados da Bacia de rio Guapiaçú, apesar de ser 

baseado em menos medidas do que o apresentado por Bernot et al (2010), estas devem 

apresentar menor variação decorrente de causas externas ao modelo (e.g. clima, geologia). 

Além disso, no modelo desenvolvido aqui foram inclusas menos variáveis reduzindo sua 

parcimônia e melhorando a estimativa das relações individuais. Mais que isso, este modelo é 

apoiado por um maior número de testes de aderência e erro, o que aumenta a confiança de que 

a estrutura de relações encontrada seja um bom descritor dos dados.   

O modelo final apresentado aqui (Figura 12) mostra um papel central da saturação de 

oxigênio na manutenção da biodiversidade, além de indicar que a manutenção do 

sombreamento e controle da entrada de nutrientes são ações prioritárias para a conservação da 

diversidade e funcionamento de córregos de Mata Atlântica atravessando áreas desmatadas e 

sujeitas à atividade agropecuária. A entrada de nutrientes (i.e. amônio) foi a principal variável 

influenciando a saturação de O2, enquanto o sombreamento teve efeitos diretos na biota, além 

de influenciar a indiretamente a saturação de O2. Além disso, um maior sombreamento deve 

ser associado a uma vegetação ciliar mais vigorosa, com maior potencial para reduzir a 

entrada de nutrientes nos córregos.  

O controle da entrada de nutrientes é considerado um dos fatores mais suscetíveis ao 

controle humano (DODDS et al., 2007) estado ligado ainda à manutenção da vegetação 

ripária (HILL, 1986). Assim, ações que visem a redução da entrada de amônio, e manutenção 

do sombreamento como; manutenção da vegetação ciliar, especialmente aquela 

imediatamente próxima ao córrego; preferência do uso para pecuária em relação à agricultura 

nas proximidades do rio; restrição de acesso do gado ao leito do rio, e aplicação e fertilizantes 

em quantidades e épocas adequadas, são medidas eficientes para preservação da biota 

aquática e manutenção dos padrões de funcionamento de córregos de Mata Atlântica na Bacia 

do Rio Guapiaçú. 
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and abundance of freshwater decapods in an Atlantic rainforest catchment with a dammed future. 

3 DISTRIBUIÇÃO E ABUNDÂNCIA DE DECÁPODES DE ÁGUA DOCE E SUA 

ASSOCIAÇÃO COM VARIÁVEIS AMBIENTAIS EM UMA BACIA 

HIDROGRÁFICA DE MATA ATLÂNTICA QUE SERÁ REPRESADA 1 

 

3.1 Resumo 

 

Variações nas características físicas de um rio ao longo do seu curso influenciam a 

disponibilidade de habitas e dessa forma a distribuição de espécies. O conhecimento sobre a 

ecologia e diversidade de espécies lóticas é importante para avaliar como esses ecossistemas 

responderão a impactos ambientais. Decápodes de água doce são um grupo de grande 

importância ecológica e econômica, contudo o conhecimento sobre fatores influenciando sua 

distribuição ainda é escasso no Brasil. Nós realizamos um levantamento de decápodes para 

descrever sua abundância e distribuição, bem como estudar sua relação com características 

físicas dos rios, especialmente sua associação com tipos diferentes de substrato. Nós 

estudamos 23 localidades distribuídas em 15 rios tributários do Rio Guapiaçú, RJ, onde 

coletamos decápodas em diferentes tipos de substratos e medimos um conjunto de variáveis 

físicas. Nós encontramos cinco espécies de decápodas incluindo camarões anfídromos e não 

anfídromos e caranguejos. Esses organismos foram fortemente associados a substratos de 

folhiço alóctone e sua abundância foi relacionada com um eixo PCA que descreve as 

mudanças nas características físicas longo do curso do rio. Nós concluímos que os decápodas 

que ocorrem na bacia do Rio Guapiaçú habitam principalmente pequenos córregos com mata 

ciliar preservada, onde podem encontrar abrigo e um potencial campo de caça onde predam 

invertebrados. O projeto atualmente em curso para a construção de uma represa no Rio 

Guapiaçú irá afetar negativamente a fauna de camarões anfídromos, assim nós recomendamos 

fortemente que ações mitigadoras, como a construção de estruturas para permitir a passagem 

da fauna migrante sejam tomadas. 

 

Palavras-chave: camarões, fatores ambientais, folhiço, rios tropicais, represamento.
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3.2 Introdução 

 

O modelo geral descrevendo a variação longitudinal nas características físicas de rios 

ao longo de seus cursos (i.e. River Continuum Concept, RCC, VANNOTE et al., 1980) prediz 

que pequenos córregos altamente sombreados são fortemente dependentes de matérias 

orgânicos originários de florestas ripárias ao redor (material alóctone). Conforme o rio cresce 

em tamanho a importância relativa do sombreamento causado pela vegetação ripária se torna 

menor e o aumento na incidência de luz estimula a produção dentro do rio enquanto a 

importância relativa de material alóctone para a cadeia trófica decresce. A variação na largura 

do rio também é relacionada a distribuição de galhos submersos, bancos de folhiço e 

características do sedimento influenciando a disponibilidade de habitats. Assim, a variação no 

tamanho do rio é um fator chave influenciando a estrutura da comunidade de invertebrados 

(CARGNIN-FERREIRA & FORSBERG, 2000), e peixes (MAGALHÃES et al., 2002). 

Apesar do RCC não fazer nenhuma predição específica a respeito da fauna de crustáceos, está 

também deve ser fortemente influenciada por essas variações ao longo do curso do rio, mas 

essa relação é pouco estudada, especialmente para espécies habitando córregos de Mata 

Atlântica (MATTOS & OSHIRO, 2009). 

O conhecimento sobre a ecologia e fatores que controlam a distribuição e abundância 

de espécies de água doce é extremamente importante para avaliar como a biodiversidade e 

processos ecossistêmicos (e.g. decomposição de matéria orgânica, ciclagem de nutrientes) 

respondem a impactos ambientais e para fornecer meios para o desenvolvimento de 

estratégias para minimizar os efeitos de mudanças ambientais (POSTEL & CARPENTER, 

1997). Córregos de mata atlântica têm sido intensamente modificados por mudanças de uso 

do solo e ações de engenharia que objetivam aumentar o fornecimento de água para 

agricultura, indústria e consumo humano. Atualmente o governo do estado do Rio de Janeiro 

planeja a construção de uma represa no Rio Guapiaçú, (RIO DE JANEIRO, 2016; BRITTO et 

al., 2016), o qual é um importante local para a preservação da biodiversidade regional 

(PEREIRA et al., 2012). Contudo, existe pouca informação sobre a biodiversidade aquática 

desta bacia hidrográfica e virtualmente inexiste estudo sobre a diversidade e parâmetros de 

distribuição de sua fauna de decápodas, o que trona impossível prever do represamento desse 

rio bem como propor ações para minimizar os impactos ecológicos desta ação. 

Decápodes de água doce são um grupo de grande importância ecológica e econômica 

(SILVA et al., 2004; ALMEIDA et al., 2008). Camarões e caranguejos desempenham 
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importantes funções ecológicas em córregos, processando material alóctone pela ingestão e 

bioturbação (MARCH et al., 2001; SOUZA & MOULTON, 2005). Teles também agem como 

importantes consumidores secundários influenciando a distribuição de invertebrados 

(MARCH et al., 2002; BRITO et al., 2006; MOULTON et al., 2004). A exclusão 

experimental de camarões em córregos de mata atlântica levou a efeitos de cascata trófica 

(sensu PACE et al., 1999) reduzindo a biomassa de periphyton devido ao aumento na 

abundância e atividade de invertebrados pastadores (MOULTON et al., 2004; SOUZA et al., 

2007) o que destaca a importância desses animais na dinâmica da comunidade e processos 

ecossistêmicos. 

Existem aproximadamente 120 espécies de decápodas de água doce no Brasil 

(ROCHA & BUENO, 2011). Entre os camarões de água doce, Palaemonidae é uma das 

famílias mais abundantes (SAMPAIO et al., 2009) com cinco gêneros, onde Macrobrachium 

(Bate, 1868) é o bem representado com 17 espécies reportadas para o território Brasileiro 

(PILEGGI & MANTELATTO, 2010). Caranguejos de água doce são representados no Brasil 

por duas famílias (Pseudothelphusidae and Trichodactylidae) contendo pelo menos 50 

espécies, a maioria delas pertencendo a Trichodactylidae (CUMBERLIDGE et al., 2014). O 

gênero Trichodactylus (Latreille, 1828) é representado no Brasil por nove espécies 

(MOSSOLIN & MANTELATTO, 2008), e junto com os camarões do gênero Macrobrachium 

compõem a mais marcante fauna de crustáceos habitando córregos em áreas costeiras de mata 

atlântica. Camarões Atídeos, particularmente Potimirim spp, são comuns em córregos que 

drenam diretamente para o mar, mas parecem possuir limitada habilidade de manter 

populações a grande distância do mar. 

O conhecimento sobre decápodas de água doce na costa atlântica brasileira tem 

aumentado durante as últimas décadas, especialmente a respeito de sua taxonomia, 

distribuição (BOND-BUCKUP & BUCKUP, 1989; MAGALHÃES, 2003; MAGALHÃES et 

al., 2005; MOSSOLIN & MANTELATTO, 2008; SAMPAIO et al., 2009; MOSSOLIN et al., 

2016; ROCHA & BUENO, 2011) e estrutura populacional (AMMAR et al., 2001; 

ALBERTONI et al., 2002; ANTUNES & OSHIRO, 2004; MOSSOLIN & BUENO, 2002; 

COLLINS et al., 2006; MATTOS & OSHIRO, 2009). Contudo, existe uma falta de estudos 

avaliando os efeitos de variáveis ambientais de córregos sobre as comunidades de decápodes 

nesta região, o que restringe nossa habilidade de realizar esforços para a sua conservação. 

Estudos sobre a distribuição e abundância de decápodes de água doce em outros lugares 

mostram que estes animais podem ser influenciados pela estrutura do habitat assim como por 
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interações biológicas (MEJÍA-ORTÍZ & ALVAREZ, 2010). Por exemplo, camarões do 

gênero Macrobrachium são negativamente afetados por peixes (GRAAF & MARTTIN, 

2003), mas também são fortemente associados com variáveis físicas dos córregos (IWATA et 

al., 2003; KEMENES et al., 2010). Alguns estudos têm mostrado que a abundância de 

decápodes de água doce é influenciada pela distribuição de folhiço no rio (HENDERSON & 

WALKER, 1986; KEMENES et al., 2010), e em contrapartida eles afetam positivamente as 

taxas de decomposição destes materiais (MARCH et al., 2001; MOULTON et al., 2010). 

Neste trabalho nós estudamos a distribuição e a abundância de decápodes de água doce 

na bacia do Rio Guapiaçú, localizada na costa do rio de Janeiro. Nós realizamos um 

inventário de decápodes que incluiu córregos de diferentes tamanhos com objetivo de 

descrever a distribuição de e abundância de decápodes. Simultaneamente, nós estudamos as 

diferenças na abundância de decápodes entre locais com substrato de rocha/areia e locais com 

substrato composto por folhiço, assim como a relação entra a abundância destes animais e um 

conjunto de variáveis físicas. Ao nosso conhecimento este é o primeiro trabalho estudando a 

fauna de decápodas da bacia do Rio Guapiaçú, o que é especialmente relevante considerando 

a iminente construção de uma represa no neste rio, a qual pode impactar fortemente a fauna de 

decápodas da bacia. 

 

3.3 Material e Métodos 

 

3.3.1 Área do estudo 

 

O Rio Guapiaçú é um rio de quinta ordem que possui todos os tributários com 

nascentes localizadas na Serra dos Órgãos. O Rio Guapiaçú se une ao Macacú formando o rio 

de sexta ordem Guapí-Macacú, que flui para a Baía de Guanabara, RJ. Nós estudamos 23 

localidades distribuídas por 15 tributários do rio Guapiaçú, variando de primeira a terceira 

ordens. Todos córregos possuíam nascentes localizadas em áreas de mata atlântica preservada, 

localizada  o interior do Parque Estadual dos Três Picos ou em sua área de amortecimento. A 

Geologia é predominantemente granito pré-cambriano com condutividade da água variando 

entre 16 e 41μS/cm. O clima é classificado como tropical atlântico com precipitação anual 

média de 1300 mm concentrada no verão e temperatura média de 23 °C. A área do estudo é 

mostrada na Figura 16. 
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Figura 16 – Localização dos locais de estudo na Bacia do rio Guapiaçú.  
 

 

Legenda: Quadrados indicam os locais estudados, triangulo indica o local da construção da represa. 
 

3.3.2 Variáveis ambientais 

 

Nós mensuramos um conjunto de variáveis físicas relacionadas à disponibilidade de 

hábitats, incluindo cobertura do dossel, temperatura da água, largura do rio e proporção de 

diferentes substratos. A cobertura do dossel foi medida usando um densiômetro esférico 

(Forest densiometer, Bartlesville, OK, USA), a temperatura da água foi medida usando um 

termômetro digital e a largura do rio calculada com a média de três medidas feitas com fita 

métrica. A proporção de diferentes tipos de substratos foi estimada ao longo de 10m de trecho 

como a média de 10 estimativas visuais randomicamente distribuídas calculadas como a área 

relativa ocupada por cada substrato em um estimador quadrado de 0.5 × 0.5m. Nós realizamos 

todas as medidas entre dezembro de 2015 e janeiro de 2016, período inserido na estação 

chuvosa.  

 

3.3.3 Amostragem de decápodes 

 

As amostragens de decápodas foram realizadas usando armadilhas feitas de garrafas 

PET onde a parte superior foi cortada e então fixada invertida na mesma garrafa criando uma 
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entrada cônica. As armadilhar eram similares a aquelas usadas por Bentes et al. (2011), mas 

em nosso caso tinham apenas uma entrada com menor diâmetro (3.5 cm). Em córregos de 

segunda e terceira ordens foram usadas doze armadilhas iscadas com sardinha enlatada e 

distribuídas ao longo de um trecho de ≈ 15 m em cada local de estudo. Nessas localidades 

foram colocadas 6 armadilhas em substratos rochoso/arenosos e 6 em áreas com acúmulo de 

folhiço, entretanto em algumas áreas não foi possível encontrar acumulações de folhiço então 

um conjunto completo de 12 armadilhas foi distribuído em substratos rochosos/arenosos. Em 

córregos de primeira ordem, devido ao pequeno tamanho (menos que metade da largura 

media de córregos de 2º e 3º ordens) foram usadas apenas 6 armadilhas distribuídas ao longo 

de um trecho de 15m. Córregos de primeira ordem tinham acumulações conspícuas de folhiço 

e devido ao pequeno porte do rio, nós consideramos que todos os animais habitando essas 

acumulações tinham acesso as armadilhas independente de estarem de onde estas foram 

colocadas, assim todas as armadilhas em córregos de primeira ordem foram consideradas 

como “armadilhas de folhiço”. As armadilhas permaneceram no córrego por 

aproximadamente 2h durante o dia, uma vez que durante um amostragem prévia foi 

observado que um tempo de permanência maior não resultava em mais capturas. Os animas 

coletados foram anestesiados antes de serem mortos e usando água gelada (0ºC) e então 

armazenados em recipientes apropriados com álcool 70% ara serem processados 

posteriormente no laboratório. Os dados foram expressos como densidade absoluta que 

acreditamos ser proporcional a densidade de animais em cada localidade. 

Camarões Palaemonidae foram classificados usando as chaves de Sampaio et al., 

(2009) e Mossolin et al., (2016). Caranguejos Trichodactylidae foram classificados de acordo 

com a chave de Magalhães (2003). Todos os indivíduos foram medidos, classificados quanto 

ao sexo quando possível e o número de fêmeas ovígeras foi registrado. O comprimento dos 

camarões foi medido como a distância entre a cavidade ocular e o fim do télson. O tamanho 

dos caranguejos foi medido como a largura máxima do cefalotórax. 

 

3.3.4 Análises estatísticas 

 

Nós comparamos as diferenças na Abundância Total de Decápodas Total (ATD) bem 

como na abundância de M. potiuna (Müller, 1880) e T. fluviatilis (Latreille, 1828) entre 

diferentes tipos de substratos usando o teste “t de Student”. O mesmo teste estatístico foi 

aplicado para comparar as diferenças nas taxas de captura de armadilhas colocadas em 
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diferentes substratos, bem como diferenças no tamanho de M. potiuna e T. fluviatilis 

capturados nos diferentes tipos de substrato. 

Nós realizamos uma análise de componentes principais (PCA – principal componente 

analysis) com objetivo de reduzir a dimensionalidade de nosso conjunto de sete variáveis 

ambientais agrupando-as em duas variáveis ortogonais não correlacionadas descrevendo a 

variabilidade geral do ambiente (i.e. componentes principais). Então nós realizamos 

regressões lineares usando o primeiro componente principal (o qual explicou a maior parte da 

variabilidade no conjunto original dos dados) como variável independente e ATD, abundância 

de M. potiuna, e abundância de T. fluviatilis como variáveis independentes. Este 

procedimento foi adotado para minimizar a probabilidade de erro do tipo II que poderia ser 

alta depois de múltiplas comparações usando o conjunto original de variáveis. A proporção da 

variância explicada pelos componentes principais foi verificada checando os valores dos 

fatores de carga dos componentes (i.e. component loadings). Então para simplificar o 

entendimento desses resultados a relação entre as variáveis originais que mais contribuíram 

para os componentes principais e a abundância de decápodes foi avaliada usando regressões 

lineares. Uma vez que no modelo PCA três variáveis (%folhiço; % rochas; largura do canal) 

tiveram altos valores de carregamento, nós realizamos ainda um procedimento de regressão 

“stepwise” com essas três variáveis como preditora da ATD. A regressão “stepwise” indicou 

que a % folhiço foi a única variável significante no modelo, então nós realizamos uma 

regressão linear usando apenas essa variável. Todas as análises estatística foram realizadas 

usando o software estatístico SPSS Statistical software, IBM®. 

 

3.4 Resultados 

 

Nossos locais de amostragem consistiram em cinco córregos de primeira ordem, cinco 

de segunda ordem (com uma amostra em cada site) e sete córregos de terceira ordem nos 

quais foram distribuídos 13 locais de amostragem, totalizando 23 localidades distribuídas em 

17 córregos (Figure 1). Estas localidades estavam situadas entre 27 e 208 m acima do nível do 

mar e a temperatura da água vaiou entre 18.4 °C e 24.8 °C (Tabela 7). 

 

 

 

 



124 

 

 

 

Tabela 7 – Mediadas das variáveis físicas nos locais estudados 

 Site Coordenadas 
Somb. 

(%) 

Folhiço  

(%) 

Areia 

(%) 

Rocha 

(%) 

Largura 

(m) 

Temp. 

(ºC) 

Alt. 

(m) 

M.A 2ºord 
22°24'55.81"S 

42°44'15.88"O 
88.4 14.8 61.4 23.8 1.4 23.2 190 

M.A.2ºord (2) 
22°25'17.30"S 

42°44'19.59"O 
86.3 12.3 31.8 55.9 2.3 23.6 148 

M.A 3ºord (1) 
22°24'51.54"S 

42°44'9.91"O 
64.7 5.2 32.9 61.9 10.6 23.6 208 

M.A 3ºord (2) 
22°25'2.71"S 

42°44'15.39"O 
60.3 5.1 42.9 52.0 9.7 23.8 168 

MRQ 1ºord 
22°26'13.29"S 

42°43'45.44"O 
85.3 7.4 34.3 58.3 1.1 23.7 102 

MRQ 2ºord 
22°26'7.24"S 

42°42'55.56"O 
80.1 9.5 68.5 22.1 1.6 23.2 192 

MRQ 3ºord (1) 
22°25'52.45"S 

42°42'53.91"O 
73.1 2.4 34.6 63.0 3.1 23.7 206 

MRQ 3ºord (2) 
22°26'12.21"S 

42°43'44.64"O 
82.9 4.7 37.2 58.1 6.4 24.1 98 

MRQ 3ºord (3) 
22°25'56.56"S 

42°44'15.34"O 
70.7 3.4 28.5 68.1 6.4 24.1 72 

MRQ 3ºord (4) 
22°26'3.44"S 

42°44'30.75"O 
40.6 2.3 49.4 48.3 6.4 24.2 63 

STM 1ºord (1) 
22°26'40.14"S 

42°42'22.02"O 
94.4 19.4 59.8 20.8 1.0 21.8 184 

STM 1ºord (2) 
22°26'40.46"S 

42°42'21.65"O 
90.5 17.2 49.3 33.4 1.1 26.8 185 

STM 2ºord 
22°26'40.23"S 

42°42'21.10"O 
89.4 5.7 35.8 58.5 4.8 23.0 200 

STM 3ºord (1) 
22°27'25.89"S 

42°43'19.60"O 
57.0 5.3 45.4 49.2 5.1 23.6 54 

STM 3ºord (2) 
22°27'37.21"S 

42°43'19.32"O 
3.6 0.0 44.4 55.6 2.9 23.9 48 

ITA 1ºord 
22°27'23.99"S 

42°40'54.61"O 
82.2 12.3 62.2 25.5 0.9 18.7 195 

ITA 3ºord (1) 
22°28'0.98"S 

42°41'32.05"O 
82.7 6.3 32.6 61.1 6.3 18.4 120 

ITA 3ºord (2) 
22°28'16.48"S 

42°41'46.34"O 
5.7 0.0 39.2 60.8 2.2 19.0 90 

ANL 1ºord 
22°29'35.25"S 

42°51'49.96"O 
92.6 15.8 62.4 21.8 1.3 19.0 58 

ANL 2ºordn 
22°29'34.61"S 

42°51'47.35"O 
97.1 13.7 21.6 64.7 5.8 23.4 57 

D.Barras 3ºord 
22°28'40.39"S 

42°43'30.56"O 
36.4 0.0 85.3 14.7 6.7 24.3 39 

Gato 3º ord 
22°26'8.33"S 

42°45'31.89"O 
81.1 5.8 28.6 65.6 12.0 23.5 40 

Estreito 3 ºord 
22°27'55.94"S 

42°47'5.50"O 
51.0 0.0 66.4 33.6 3.3 24.8 27 

Legenda: somb = sombreamento dentro do rio, Temp = temperatura da água, Alt = Altitude. Porcentagens de 
folhiço, areia e rocha correspondem à proporção destes diferentes substratos no leito do córrego.  
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Um total de 324 decápodas foram coletados em 15 localidades enquanto em 8 

localidades não houve nenhuma captura. Nós coletamos quatro espécies de decápodes, dois 

camarões da família Palaemonidae; Macrobrachium potiuna e Macrobrachium olfersii 

(Wiegmann, 1836) e dois caranguejos da família Trichodactylidae; Trichodactylus fluviatilis e 

Trichodactylus dentatus (H. Milne-Edwards, 1853). Nós também registramos um grande 

indivíduo de (22.5 cm de comprimento total) de Macrobrachium carcinus (Linnaeus, 1758) 

que foi capturado acidentalmente por outro grupo de pesquisa durante uma amostragem de 

peixes usando pesca elétrica  próximo de um de nossos locais de amostragem. Este espécie foi 

registrado para fins de inventario da biodiversidade, mas não foi considerado nas análises 

subsequentes. 

M. potiuna correspondeu a 77% de todos os decápodes coletados e T. fluviatilis 

representou 20% das espécies coletadas. M. olfersii e T. dentatus foram muito mesnos 

abundantes representando apenas 2% e 1% das capturas respectivamente (Tabela 8). M. 

potiuna foi encontrado em dez localidades e T. fluviatilis em nove. Foram capturados apenas 

seis espécimes de M. olfersii em quatro localidades (três córregos) e apenas quatro espécimes 

de Trichodactylus dentatus em três localidades (dois córregos) (Tabela 8). Devido a alta 

dominância de M. potiuna na comunidade de decápodas em quase todas as localidades, sua 

abundância foi fortemente correlacionada a abundância total de decápodas. Devido a 

limitações para o processamento de material em estações de campo nós não fomos capazes de 

sexar os indivíduos de M. potiuna. Contudo, nós notamos que aproximadamente 14% (36) dos 

espécimes coletados eram fêmeas ovígeras. A razão sexual em (Macho/Fêmea) in T. fluviatilis 

foi 0,69 e não foi encontrada nenhuma fêmea com ovos. 

Decápodes foram mais abundantes em substrato de folhiço (251 espécimes) do que em 

substrato rochoso/arenoso (73 espécimes) e foi encontrada diferença estatística na ATD entre 

diferentes tipos de substratos (t=2,96 p<0,008). Considerando cada espécie separadamente M. 

potiuna e T. fluviatilis, foram mais abundantes em acumulações de folhiço, mas a diferença 

foi significativa apenas para M. potiuna (t=2,56 p=0,018). A taxa média de captura foi de 

81,7% para armadilhas no folhiço e 36,11% para armadilhas em substrato rochoso/arenoso e 

esta diferença também foi significativa estatisticamente (t=5,2 p<0,001). Não houve diferença 

significativa ao comparar a variação no tamanho de M. potiuna e T. fluviatilis entre tipos de 

substratos. As diferenças na taxa de captura das armadilhas e ATD são representadas 

graficamente na Figura 17. 
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Tabela 8 – Abundância de crustáceos decápodas nos locais estudados.  

Local M. potiuna M. olfersii M. carcinus T. fluviatilis T. dentatus ATD 

M.A 2ºord 55 1 

 

11 

 

67 

M.A.2ºord (2) 51 

  

7 

 

58 

M.A 3ºord (1) 

     

0 

M.A 3ºord (2) 8 3 

 

1 

 

12 

MRQ 1ºord 

     

0 

MRQ 2ºord 16 

  

8 

 

24 

MRQ 3ºord (1) 

     

0 

MRQ 3ºord (2) 

  

1 

  

1 

MRQ 3ºord (3) 

     

0 

MRQ 3ºord (4) 

     

0 

STM 1ºord (1) 62 

    

62 

STM 1ºord (2) 1 

  

11 

 

12 

STM 2ºord 7 1 

 

15 

 

23 

STM 3ºord (1) 

 

1 

  

1 2 

STM 3ºord (2) 

    

1 1 

ITA 1ºord 6 

  

1 

 

7 

ITA 3ºord (1) 

   

9 

 

9 

ITA 3ºord (2) 

   

1 

 

1 

ANL 1ord 28 

    

28 

ANL 2ºordn 16 

    

16 

D.Barras 3ºord 

    

2 2 

Gato 3ºord 

     

0 

Estreito 3ºord 

     

0 

Abundancia total 250 6 1 64 4 325 

% do total 0.77 0.02 0.00 0.20 0.01 
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Figura 17 – Diferenças na taxa de captura e na abundância total de decápodes entre diferentes 
substratos. 

 

 

A Análise de componentes principais reduziu o conjunto de sete variáveis ambientais a 

dois eixos ortogonais que representaram ≈ 65% da variabilidade do conjunto de dados 

original. O primeiro eixo explicou a maior parte da variação e foi fortemente influenciado 

pela porcentagem de diferentes substratos e largura do canal. Este eixo representa as 

mudanças longitudinais ao longo do córrego, começando nas partes a jusante onde o córrego é 

largo, pouco sombreado, com alta porcentagem de substrato rochoso e poucas acumulações de 

folhiço e seguindo na direção rio acima onde os córregos são pequenos e muito sombreados. 

Os fatores de carregamento dos componentes mostrando a importância relativa de cada 

variável ambiental para os eixos PCA são apresentados na Tabela 9. 

 

Tabela 9 – Contribuição das variáveis ambientais para os eixos da PCA (scores). 

Variável Componente 1  Componente 2 

%Sombreamento 0,546 0,728 

%Folhiço 0,81 0,426 

%Areia 0,667 -0,648 

%Rochas -0,857 0,431 

Largura -0,708 0,165 

Temperatura -0,183 0,232 

Altitude 0,391 0,557 

Nota: Valores absolutos altos indicam maior contribuição das 
variáveis para um dado eixo PCA. 
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Nós encontramos uma relação estatisticamente significativa entre o primeiro eixo PCA 

e a abundância total de decápodes (p= 0,002; R2=0,40) (Figura 18A), bem como com a 

abundância de M. potiuna (p=0,003; R2 =0,37), mas essa relação no foi encontrada para T. 

fluviatilis. Nós realizamos regressões lineares usando a porcentagem de substrato de folhiço 

como variável preditora, uma vez que esta teve uma grande influência no primeiro eixo da 

PCA e foi indicada como um preditor significativo da ATD no procedimento de regressão 

“stepwise”. Nós encontramos uma relação significativa entre a porcentagem de folhiço com a 

ATD (p=0,001; R2=0,48) (Figura 18B) e a abundância de M. potiuna (p=0,001; R2=0,47), 

mas a relação não foi significativa para a abundância de T. fluviatilis. 

 

Figura 18 – Relação entre a abundância total de decápodas e variáveis ambientais.  

 

Legenda: Relação entre a abundância de decápodas e; A) primeiro eixo da PCA (scores), e; B) proporção de 
substrato coberto por folhiço. 

 

3.5 Discussão 

 

Decápodes e especialmente camarões parecem ser escassos e apresentarem 

distribuição restrita na bacia do rio Guapiaçú quando comparada com outras bacias costeiras 

(AMMAR et al., 2001; MATTOS & OSHIRO, 2009; SILVEIRA, 1997), mas isso é difícil de 

confirmar devido a diferenças nas metodologias de amostragem. Nós encontramos espécies 

que tem diferentes estratégias reprodutivas: Trichodactylidae crabs and M. potiuna shrimp são 

espécies especializadas que completam todo o ciclo de vida em água doce, enquanto M. 

olfersii e M. carcinus são anfídromos (SILVEIRA, 1997) e dependem de água salobra do 
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estuário para o desenvolvimento dos primeiros estágios de desenvolvimento larvar. Os ovos 

são liberados na água doce e carregados para o estuário onde as larvar de alimentam de 

plâncton (BERTINI et al., 2014). Depois de completar o desenvolvimento larvar os juvenis 

começam a migra rio acima e finalmente atingem as cabeceiras onde eles encontram 

condições mais adequadas para seus hábitos alimentares bentônicos durante a vida adulta 

(JALIHAL et al., 1993; COLLART & MAGALHÃES, 1994; BAUER, 2011). Assim, a 

presença destas espécies anfídromas em uma bacia indica que o rio mantém sua conectividade 

ecológica. 

Essas considerações são especialmente importantes das considerando os planos atuais 

para o represamento do rio Guapiaçú, o que poderia impedir os camarões de completarem 

com sucesso suas migrações causando assim sua extinção local (HOLMQUIST et al., 1998). 

Mais que isso, considerando que os camarões Palaemonidae interagem fortemente com 

invertebrados bentônicos e sua exclusão experimental resultou em alterações nos níveis de 

comunidades e ecossistemas (MOULTON et al., 2004; SOUZA et al., 2007), a extinção local 

destes camarões provavelmente conduzirá a efeitos ecossistêmicos, como reportado para 

córregos ao redor da cidade do Rio de Janeiro (MOULTON et al., 2007). Assim, nós 

recomendamos fortemente que o projeto de barragem do rio Guapiaçú inclua estruturas para a 

passagem dos camarões em migração (e.g., escadas de camarões: MARCH et al., 2003; 

FIÈVET, 2000). 

M. carcinus é considerado uma espécie ameaçada pelo IBAMA (IBAMA, 2016) e está 

sob ameaça no estado do Rio de Janeiro (MOULTON et al., 2000; MAZZONI et al., 2009). 

Esta é frequentemente capturada pela população local para fins alimentares. Dado seu grande 

porte M. carcinus não é susceptível a ser capturado em nossas armadilhas de garrafa PET 

(exceto indivíduos jovens), mas sua presença nos foi reportada pela população local, 

especialmente no córrego ITA. 

Neste estudo nós coletamos apenas quatro indivíduos de Trichodactylus dentatus que 

foram encontrado apenas nos trechos a jusante de dois córregos (onde T. fluviatilis estava 

ausente) e sempre em substrato rochoso/arenoso. Nós não coletamos nenhum camarão atídeo 

nas armadilhas e estes também não foram observados nos córregos. Potimirim brasiliana é 

muito comum em pequenos córregos costeiros, especialmente em locais sem peixes 

(MOULTON et al., 2013). Esta espécie é anfídroma e devido a seu reduzido tamanho quando 

comparado a outras espécies (e.g. Macrobrachium olfersii), é possível que esta não tenha a 

mesma habilidade de alcançar áreas de cabeceira que espécies da maior porte. Assim, nós não 
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podemos inferir se sua ausência nas localidades amostradas na bacia do Guapiaçú tenha sido 

causada por impactos antrópicos rio abaixo ou devido a sua dificuldade de alcançar e 

sobreviver in locais distantes do estuário. 

Decápodes e especialmente M. potiuna foram fortemente associados com acumulações 

de folhiço no leito do córrego, o que foi demostrado pelas diferenças na abundância e taxa de 

captura entre diferentes substratos, bem como a relação positiva entre a abundância desses 

animais e a proporção de substrato de folhiço (e também pela grande contribuição desta 

variável no primeiro eixo da PCA). Resultados similares também foram encontrados no 

trabalho de Bentes et al. (2011) estudando M. amazonicum em ambiente estuarino. Apesar da 

falta de diferença significativa na abundância de T. fluviatilis entre tipos de substrato, mais 

indivíduos more desta espécie foram coletados em substratos de folhiço, assim, considerando 

o número limitado de observações (apenas 64 espécimes) nós acreditamos que uma 

amostragem mais intensa poderia revelar um padrão similar ao observado para M. potiuna. 

A forte associação dos decápodes com o substrato de folhiço é interessante, uma vez 

que estudando a mesma bacia e se baseando em análises de isótopos estáveis Lima (2009) 

concluiu que M. potiuna e Trichodactylus sp. são consumidores secundários, os quais têm 

como fonte basal de recurso algas perifíticas que geralmente crescem em rochas. Resultados 

similares também foram encontrados em outros córregos de mata atlântica no Rio de Janeiro 

(BRITO et al., 2006; NERES-LIMA et al., 2016). Nós acreditamos que é possível que esses 

animais estejam usando as acumulações de folhiço como abrigo durante as horas de dia ou até 

mesmo que estejam predando invertebrados que vivem no folhiço. Contudo, nos estudos 

citados acima, nenhum córrego de primeira ordem foi estudado, e a limitação na produção de 

algas inerente a pequenos córregos altamente sombreados não foi avaliada. Assim é possível 

que nessas circunstâncias M. potiuna e T. fluviatilis tenham suas dietas baseadas em carbono e 

energia oriundas de folhiço alóctone (pela ingestão direta deste ou de invertebrados que deste 

se alimentaram). 

A maioria dos decápodes coletados neste estudo foi encontrada in pequenos córregos 

de primeira e segunda ordem e foram ausentes ou ocorreram em baixas densidades em 

córregos de terceira ordem. Isto foi particularmente verdade para M. potiuna. Decápodes 

foram encontrados em apenas seis de um total de 13 córregos de terceira ordem pesquisados e 

geralmente representados por pouco indivíduos, e M. potiuna foi encontrado em apenas um 

córrego de terceira ordem. A escassez de decápodes em córregos de terceira ordem foi 
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independente de usa associação com substratos de folhiço, uma vez que muitas vezes eles não 

foram encontrados mesmo em coletas neste tipo específico de substrato. 

Recentemente nós realizamos amostragens de peixes em muitos dos mesmos locais 

pesquisados neste estudo e registramos vinde e uma espécies de peixes que estavam 

concentradas principalmente em córregos de terceira ordem (dados não publicados) e M. 

olfersii que foi a única espécie de decápode coletada durante essas amostragens. Durante o 

presente trabalho nós coletamos acidentalmente algumas espécies de peixes, o que ocorreu 

quase que exclusivamente em córregos de terceira ordem, com exceção da localidade MRQ 

1ºord onde nós coletamos Phalloceros tupinambis. MRQ 1ºord foi o único córrego de 

primeira ordem onde nenhum camarão foi coletado (mas M. potiuna e P. tupinambis 

ocorreram juntos na localidade STM 1ºord (1)). Considerando isso, nós acreditamos que 

peixes podam exercer um forte efeito negativo em camarões que são excluídos até mesmo 

quando as condições abióticas são favoráveis Este efeito negativo de peixes foi reportado para 

outros córregos de mata atlântica (MOULTON et al., 2013) e nos nossos sites parece afetar 

especialmente M. potiuna o qual é menor, mais fraco e menos agressivo que M. olfersii 

(SILVEIRA, 1997; MOUTON & SILVEIRA, 1998). A distribuição de M. potiuna parece ser 

negativamente afetada por M. olfersii (MOULTON & SILVEIRA, 1998), contudo, uma vez 

que M. olfersii foi relativamente raro nos sites estudados, este provavelmente não é um fator 

forte que restringe a presença de M. potiuna para pequenos córregos. 

O relacionamento entre a abundância total de decápodes e o primeiro eixo da PCA 

mostrou que outros fatores como a largura do córrego, a cobertura de dossel e a percentagem 

de substrato rochoso também são importantes fatores ambientais relacionados à abundância de 

decápodas. Esta relação resume a influencia de um contínuo de rio na abundância de 

decápodes (especialmente M. potiuna), onde camarões  tornam-se mais abundantes quando os 

rios se tornam menores, mais sombreados, com mais substrato de folhiço e menos peixes em 

altitudes mais elevadas. 

Nós concluímos que a fauna de decápodes da bacia do Rio Guapiaçú e especialmente 

M. potiuna são relacionados a pequenos córregos com florestas ripárias preservadas onde eles 

encontram abrigo para evitar a predação por peixes (especialmente M. potiuna) e 

possivelmente um bom local de alimentação para predar invertebrados. M. olfersii e M. 

carcinus são menos sujeitos a predação por peixes e usam os rios principais para completar 

seus ciclos de vida, assim a presença destas espécies indica que esses animais ainda têm 
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conseguido migrar rio acima nesta bacia, o que pode mudar depois da construção de uma 

represa no Rio Guapiaçú especialmente se nenhuma ação mitigatória for tomada. 
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4 CONCLUSÕES GERAIS 

 

A revisão da literatura conduzida nesta tese mostra que existe uma carência de estudos 

sobre metabolismo de córregos tropicais, especialmente no bioma Mata Atlântica, o que 

representa uma grande dificuldade para o entendimento teórico sobre das cadeias tróficas e 

funcionamento destes ecossistemas, dificultando a elaboração de estratégias de manejo e 

gestão ambiental.  Os capítulos II e III apresentam evidência de que o uso do solo ripário, 

afeta o metabolismo ecossistêmico, a diversidade de famílias de insetos bentônicos e a 

distribuição e abundância de crustáceos em córregos da bacia do Rio Guapiaçú. Esta tese é o 

primeiro estudo apresentando um modelo de relações causais desenvolvido com base em 

relações estatísticas onde são propostos mecanismos pelos quais o desmatamento afeta 

simultaneamente e por diversas vias diretas e indiretas as taxas metabólicas e biodiversidade 

de córregos na Mata Atlântica. Além disso, o artigo apresentado no capítulo III também é o 

primeiro estudo sobre crustáceos decápodas da bacia do Guapiaçú, o que representava uma 

importante lacuna no conhecimento da biodiversidade local, e especialmente importante no 

contexto atual tendo em vista o futuro represamento do rio Guapiaçú e suas possíveis 

consequências sobre está fauna.  

A relação entre processos metabólicos em ecossistemas de córregos e uso do solo é 

muito pouco estudada em regiões tropicais, apesar destas sofrerem maiores transformações 

devido ao avanço do desmatamento e serem em muitos casos (e.g. ambientes florestais) mais 

sensíveis a degradação ambiental em comparação com ecossistemas temperados. A revisão 

dos estudos sobre o tema (capítulo I), assim como o estudo conduzido na bacia do rio 

Guapiacú, RJ (capítulo II) mostram que o metabolismo geralmente é afetado por mudanças na 

cobertura vegetal em diversas escalas geográficas (e.g. ripária, bacia, local), além de ser uma 

variável com efeitos diretos e indiretos sobre a diversidade. Entretanto, a escassez de 

pesquisas no tema tem impedido o avanço na criação de modelos que permitam realizar 

previsões e que facilitem o entendimento teórico das relações entre uso do solo, metabolismo 

e biodiversidade em córregos neotropicais, assim como a incorporação de medidas de 

processos metabólicos como indicadores de saúde do ecossistema.  

As taxas de Produção Primária Bruta e Respiração ecossistêmica geralmente 

aumentam com o desmatamento e outros impactos associados ao uso do solo. O aumento nas 

concentrações de nutrientes, especialmente nitrogênio, parece ser a principal causa dos 

aumentos observados na PPB, levando a aumento da PPB mesmo em áreas onde o 
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sombreamento ripário é mantido. Inesperadamente a respiração também aumentou com o 

impacto do desmatamento (neste e em muitos estudos revisados), apesar deste geralmente 

resultar na diminuição no aporte matéria orgânica alóctone. Apenas parte destes aumentos 

podem ser explicados pelo aumento na respiração autotrófica, assim é provável que o 

aumento na concentração de nutrientes esteja estimulando diretamente o metabolismo 

heterotrófico e potencialmente facilitando o uso de formas menos conspícuas de carbono, 

como sedimentos finos, ou carbono dissolvido. Contudo, conforme indicado pelo modelo 

apresentado no capítulo II assim como apontado por outros autores citados no mesmo, uma 

parte significativa do consumo de oxigênio na água pode ocorrer como consequência de 

reações químicas oxidativas como a nitrificação. Assim, o aumento na concentração de 

nitrogênio na água resulta em redução na concentração de oxigênio tanto devido ao estimulo a 

respiração (direto e indireto via PPB) quanto devido ao aumento da nitrificação.  

O Desmatamento ripário afetou negativamente a riqueza e diversidade de famílias de 

invertebrados e causou grande redução na abundância de insetos fragmentadores. Uma vez 

que fragmentadores são associados a substrato foliar alóctone, sua redução deve ser 

consequência do menor aporte deste material em trechos desmatados. É possível que em 

grande parte a redução na diversidade tenha ocorrido devido a perda de insetos 

fragmentadores, ideia que é reforçada pela ralação direta entre sombreamento e diversidade 

apresentada no modelo de análise de caminhos (capítulo II), pois menor sombreamento deve 

resultar em menor aporte de folhas e perda da fauna dependente deste substrato. 

De acordo com o modelo desenvolvido no capitulo II a saturação de oxigênio na água 

é uma variável fundamental na ligação entre mudanças nas taxas metabólicas e alterações na 

biodiversidade, uma vez que é a principal variável influenciando da diversidade de famílias de 

invertebrados e é afetada diretamente por alterações químicas e indiretamente devido ao 

estimulo dos processos metabólicos. Apesar do efeito direto da redução do sombreamento na 

diversidade de invertebrados ser relativamente menor que o efeito da redução no oxigênio, a 

redução do sombreamento também teve efeitos indiretos na diversidade de invertebrados, pois 

estimulou a PPB e assim a respiração autotrófica, levando a redução na saturação mínima de 

oxigênio a noite. Assim, considerando o somatório de efeitos diretos e indiretos, as alterações 

nas concentrações de amônio e no sombreamento tiveram efeitos de intensidades similares 

sobre a diversidade de invertebrados no modelo apresentado, com ambas contribuindo para 

redução da saturação mínima de oxigênio. 



139 

 

 

 

Crustáceos decápodes são pouco abundantes nos córregos da bacia do Guapiaçú 

apresentando maior abundância em córregos de menor porte (primeira ordem), florestados, 

com abundância de folhiço alóctone e poucos peixes. Estes organismos parecem ser 

fortemente associados a áreas de acumulo de folhiço alóctone e foram capturados com 

frequência bem maior nessas áreas em comparação a trechos de substrato rochoso/arenoso. 

Uma vez que outros estudos indicam que estes animais influenciam o processo de 

decomposição do material foliar alóctone, a extinção local destes organismos pode resultar 

alterações neste importante processo ecossistêmico. Apesar da baixa abundância deste grupo, 

a presença de espécies anfídromas (M. olfersii, M. carcinus) indica que sistema Guapiaçú 

mantém sua conectividade ecológica, de modo que estes organismos estão conseguindo 

utilizar tanto a região estuarina, onde passam os estágios larvais, quanto os córregos de 

cabeceira onde passam a vida adulta.  A presença de espécies migratórias (anfídromas) é 

especialmente relevante no contexto local, uma vez que está em execução um projeto para 

construção de uma grande represa no baixo curso do Rio Guapiaçú, o que deve interferir na 

capacidade destes organismos realizarem seu deslocamento pelo rio, assim é fortemente 

recomendado que o projeto de engenharia comtemple a construção de estruturas mitigadoras 

visando permitir a passagem organismos migrantes (e.g., shrimp ladders: March et al., 2003; 

Fièvet, 2000). 
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ANEXO A – Versão publicada do Capítulo 1 na revista Acta Limnologica Brasiliensia, 
vol 28, e10. http://dx.doi.org/10.1590/S2179-975X0716. 

 

 

. 



141 

 

 

 

ANEXO B  – Versão publicada do Capítulo 3 na revista Brazilian Journal of Biology 
Brasiliensia, Vol.77 (4), pp.820-829. http://dx.doi.org/10.1590/1519-
6984.01916 

 


