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1- RESUMO 

 

A agricultura é uma atividade importante para o desenvolvimento da população. Porém, nos 

últimos anos foram observados efeitos negativos das atividades agrícolas sobre os riachos. Os 

principais efeitos são a fragmentação de hábitat, input de fertilizantes, no entanto, o 

desmatamento da vegetação ripária é um dos mais importantes para a qualidade ambiental. Estes 

efeitos causam variações nas condições ambientais quando comparadas a riachos com alta 

heterogeneidade ambiental. Em conseqüência disto, há uma elevada dissimilaridade na 

composição das comunidades aquáticas. Esta dissimilaridade (diversidade beta) pode ser 

particionada nos componentes turnover (substituição de espécies) e aninhamento (perda de 

espécies). O objetivo geral desta dissertação foi avaliar o efeito da agricultura na diversidade 

beta de assembléias de insetos aquáticos das ordens Ephemeropetra, Plecoptera e Trichoptera 

(EPT) em riachos com impactos agrícolas. Foram amostrados 13 riachos de cabeceira onde 

foram coletados os organismos, além da mensuração das variáveis limnológicas e classificação 

do uso da terra na área de entorno dos riachos. Foram quantificadas a abundância, riqueza 

rarefeita e calculados os índices de diversidade de Shannon e Equabilidade. Também foram 

utilizadas modelos de regressão lineais para determinar relações causais entre as variáveis 

ambientais e geográficas com a diversidade beta. A riqueza rarefeita e o índice de Shannon 

foram relacionados positivamente com melhores condições ambientais.  A diversidade beta foi 

relacionada com a heterogeneidade ambiental e não assim com a distância geográfica. A partição 

da diversidade mostra que a diversidade beta estevo estruturado principalmente pelo componente 

turnover. Estes resultados mostram a importância da conservação das caraterísticas naturais dos 

riachos para o mantimento da diversidade. 

 

 

Palavras-chave: Turnover, heterogeneidade ambiental, beta diversidade, Ephemeroptera, 

Plecoptera, Trichoptera, qualidade ambiental.  

 

 

 

 

 

 

 

 



2- ABSTRACT 

 

Agriculture is an important activity for the development of the population. However, in recent 

years negative effects of agricultural activities on the streams have been observed.  The main 

effects area the fragmentation of habitat, fertilizer imput, however, deforestation of riparian 

vegetation is one of the most important for environmental quality. These effects cause variations 

in environmental conditions when compared to streams with high environmental heterogeneity. 

As a result, there is a high dissimilarity in the composition of aquatic communities. This 

dissimilarity (beta diversity) can be partitioned into the components turnover and nestedness 

(loss of species). The general objective of this dissertation was to evaluate the effect of 

agriculture on the beta diversity of aquatic insect assemblages of the orders ephemeroptera, 

Plecoptera and Trichoptera (EPT) in streams with agricultural impacts. We sampled 13 bedside 

streams where the organisms were collected, beside the measurement of the limnological 

variables and classification of land use in the area surrounding the streams. We quantified the 

abundance, rarefied richness, and calculated the diversity index of Shannon and Equability. 

Linear regression models were also used to determine causal relationships between 

environmental and geographic variables with beta diversity. The rarefied richness and the 

Shannon were positively related to better environmental conditions. Beta diversity was related to 

environmental heterogeneity and not to geographic distance. The diversity partition shows that 

beta diversity was structured mainly by turnover component. These results show the importance 

of conserving the natural characteristics of the streams for the maintenance of diversity of insects 

aquatics. 

 

Key-words: Turnover, environmental heterogeneity, beta diversity, Ephemeroptera, Plecoptera, 

Trichoptera, environmental quality. 

 

 

 

 

 
 
 
 
 

 



3- APRESENTAÇÃO 

 

 

Esta dissertação teve como objetivo geral avaliar padrões de diversidade beta de insetos 

aquáticos que vivem em riachos sob impacto agrícola. Esta dissertação apresenta informações 

baseada em questões sobre como está composta à diversidade beta de insetos aquáticos que 

habitam em paisagens agrícolas e quais fatores influencia a geração da diversidade beta. A 

dissertação apresenta uma Introdução Geral contendo informações conceituais sobre o tema do 

trabalho, um capítulo estruturado em forma de manuscrito, onde são apresentados os resultados e 

discussões sobre os dados coletados durante o desenvolvimento da dissertação. Ao final é 

apresentada uma Conclusão Geral com as considerações finais sobre o trabalho e perspectivas de 

desdobramentos. O manuscrito foi preparado conforme as normas do periódico Hydrobiologia 

(Qualis/CAPES A1, área de Biodiversidade), sendo que o mesmo já foi submetido para 

apreciação da revista. No entanto, para facilitar a leitura, as figuras e tabelas foram incluídas no 

corpo do texto. 
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6- INTRODUÇÃO GERAL 

 

Expansão agrícola 

Em meados do século 20, observou-se um aumento da população mundial devido à 

alta taxa de fertilidade e ao aumento da expectativa de vida (Bongaarts, 2009). Estudos 

demostram o desenvolvimento desta tendência no aumento populacional mundial, projetando 

para os próximos 30 anos um incremento de 2,3 bilhões de pessoas, principalmente nos países 

em desenvolvimento (FAO, 2009). Assim, devido à crescente demanda de alimentos e 

desenvolvimento da indústria agrícola foram incrementadas as áreas de agricultura (Osuna et 

al., 2015; Silveira et al., 2017). Como consequência, grandes áreas com vegetação nativa 

foram desflorestadas em diferentes regiões e biomas (Zamorano-Elgueta et al., 2015; le Polain 

de Waroux et al., 2016), sendo previsto o uso destas áreas para cultivos relacionados ao 

biocombustível, como a cana de açúcar, canola, soja, milho, palma oleosa (Biondi et al., 

2008; Lapola et al., 2014). Isto é evidente em muitos países, porém mais notório em países 

como a Argentina, EUA e Brasil que desenvolvem uma agricultura intensiva. O Brasil supera 

em produção aos outros países, principalmente no cultivo de soja (Soares-Filho et al., 2012). 

Isto acarreta em preocupação com o desenvolvimento destas atividades e seus efeitos sobre a 

biodiversidade e o clima global (Martinelli & Filoso, 2008; Stoms et al., 2012). 

 

Riachos e suas caraterísticas 

Os riachos são sistemas fluviais que se caracterizam por terem dimensões reduzidas, 

vegetação riparia densa, temperatura da água baixa e alta correnteza (Castro, 1999). Segundo 

Vannote et al. (1980) na teoria do rio continuo, os sistemas lóticos, como os riachos, tem um 

gradiente de variáveis ecológicas e biológicas que  são previsível a longo de seu percurso. 

Desse modo, as características dos sistemas fluviais como a largura, o volume de água, a 

profundidade, a temperatura, o tipo de material suspenso transportado e a estrutura das 

comunidades mudam desde as cabeceiras até as porções mais baixas do rio.  

As caraterísticas químicas dos riachos estão relacionadas com o tipo de rochas que 

constituem a bacia de drenagem, sendo que podem influenciar o pH e a composição iônica da 

água (Miller, 1967; Schmidt et al., 2012). O leito dos riachos está composto por rochas, seixos 

e cascalhos que são erodidos e o material suspenso é transportado rio abaixo onde será 

depositados (Allan & Castillo, 2007). Outra caraterística dos riachos e o maior teor de 

oxigênio dissolvido na água, decorrente da presença de corredeiras que produz turbulência e, 

conseqüentemente, ingresso de oxigênio na água (Renöfält et al., 2007). Além disso, a 
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presença da coberta vegetal ripária minimiza o ingresso da luz solar ao interior dos riachos, 

diminuindo assim, a temperatura da água e reduzindo a produtividade primaria (Nadai-

Monoury et al., 2014). 

Nos últimos tempos se realizaram muitos estudos sobre os efeitos das atividades 

agrícolas nos ecossistemas aquáticos. Assim, foram observados o input de nutrientes (e.g. 

nitrogênio e fosforo) aos riachos como resultado da fertilização dos campos de cultura 

(Gabellone et al., 2013; Bu et al., 2014). Esta situação provoca a diminuição da qualidade da 

água e o incremento da produtividade primária (Figueroa-Nieves et al., 2006; Munn et al., 

2010). Além disso, também é observada a canalização das águas dos riachos, o que causa 

alterações hidrológicas (Feio et al., 2014). Do mesmo modo, se observa a fragmentação do 

habitat aquático, o que cria um conjunto de manchas isoladas na paisagem da bacia 

hidrográfica (Kirkham & Fisher, 2004; Kornis et al., 2015), conduzindo a uma 

descontinuidade das comunidades biológicas (Houghton & Wasson, 2013; Gray et al., 2016). 

Em complemento, todas estas alterações conduzem a homogeneização biótica e diminuição da 

biodiversidade de invertebrados nos riachos (Benstead  et al., 2003; Fugère et al., 2016).  

 

Vegetação ripária 

A vegetação ripária se desenvolve na zona de transição entre os ecossistemas terrestres 

e aquáticos, sendo importante para o funcionamento dos sistemas aquáticos fluviais (Svejcar, 

1997). Esta vegetação gera sombreamento, o que consequentemente diminui o ingresso da luz 

solar, causando uma baixa temperatura da água (Hamada et al., 2014; Luke et al., 2017) e 

menor taxa de produtividade primária ao controlar o desenvolvimento do perifíton (Munn et 

al., 2010; Stovall et al., 2009). Além disso, também evita o colapso das margens que leva ao 

assoreamento e consequentemente ingresso do sedimento ao riacho que causa perda de 

microhabitats (Carlson et al., 2014). A vegetação ripária também controla o ingresso de 

fertilizantes e inseticidas agindo desse modo como uma zona buffer (Lowrance et al., 1984, 

Ranalli & Macalady, 2010). Assim mesmo, é uma fonte importante para o input de matéria 

orgânica alóctone, a qual constitui-se em fonte de energia para os invertebrados aquáticos 

fragmentadores (Moretti et al., 2009). Em adição, contribui para o incremento da 

complexidade do habitat ao criar microhabitats que atuam como refúgios para os organismos 

aquáticos e desse modo incrementando a diversidade de espécies (Egler et al., 2012; Moraes 

et al., 2014). Por último, a vegetação ripária cria corredores ecológicos onde as espécies 

podem se movimentar, facilitando o processo de dispersão das espécies que habitam nela 

(Naiman et al., 1993; Rykken et al., 2007; Luke et al., 2017). 
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Insetos aquáticos como indicadores 

Os invertebrados bentônicos são constituídos de diversos grupos animais como 

oligochaetas, moluscos, crustáceos, insetos aquáticos, entre outros (Esteves 2011). Eles 

cumprem funciones ecológicas muito importantes como o reciclagem da matéria orgânica 

(Covich et al., 1999)  e ser base da cadeia alimentar em sistemas fluviais (Buria et al., 2007; 

Vimos et al., 2015). Os insetos aquáticos constituem uma maior porcentagem desta 

comunidade principalmente no estádio imaturo e entre os membros mais conspícuos temos as 

ordens: Trichoptera, Plecoptera, Ephemeroptera, Odonata, Coleoptera, Hemíptera, entre 

outros.  

Muitos insetos aquáticos de diversos grupos têm diferentes graus de tolerância às 

perturbações e estresses ambientais diferentes (Dominguez & Fernandez, 2009). O input de 

matéria orgânica nos ambientes aquáticos, em decorrência das atividades antrópicas, causa o 

aumento de organismos fotossintetizadores como a comunidade de perifíton e as macrófitas 

em riachos sem mata ripária (Munn et al., 2010). Estes organismos, ao se decomporem, 

reduzem a quantidade de oxigênio na água, além de criar outros compostos como os 

sulfurados, tornando o ambiente menos habitável para as espécies sensíveis (Cleto-Filho & 

Walker, 2001). Assim, os grupos de insetos, como dípteras da família Chironomidae são 

caraterizados por suportar ecossistemas impactados por eutrofização de tipo antrópica 

(Cordeiro et al., 2016). Outros grupos suportam moderadamente o impacto, assim como os 

coleópteros, hemípteros e megalópteros. Aqueles que vivem em uma faixa de condições 

físico-química mais restrita, sendo considerados intolerantes aos impactos, são principalmente 

pertencentes ao grupo EPT (Bispo et al., 2006; Móra et al., 2011; Selvakumar et al., 2014). 

Os insetos aquáticos das ordens EPT se caracterizam por viver em zonas de riachos de 

primeiras ordens, com margens estreitas, alta velocidade da água, presencia de mata ripária 

que permite o ingresso de material alóctone e água de temperatura baixa e muito oxigenada 

(Bispo et al., 2006; Hrovat et al., 2014). Assim, os EPT se caracterizam por viver em riachos 

com boas condições físicas e químicas e ser sensíveis a suas variações, pelo que são 

considerados bons bioindicadores da qualidade de ecossistemas aquáticos (Crisci-Bispo et al., 

2007; Hepp & Melo, 2013; Bertaso et al., 2015). 

A ordem Ephemeroptera (efêmeros: curta duração; pteron: asa) é composta por insetos 

holometábolos que, em estado larval se caracterizam por ter três cercos caudais, corpo 

achatado, e ter aparelhos bucais adaptados para raspar perifíton (Dominguez & Fernandez, 

2009, Hamada et al., 2014). No estágio adulto as partes bucais são não funcionais pelo que 

tem poucas horas de vida, tem tórax divido em três régios e o abdômen composto por 10 
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segmentos (Merrit et al., 2008). A ordem Trichoptera (tricho=cerda, pteron=asas), 

compreende insetos de desenvolvimento holometábolos (Springer, 2010). As larvas têm corpo 

cilíndrico, aparelho bucal tipo mastigador, algumas famílias apresentam brânquias e 

constroem casulo pupal. Os adultos têm asas com cerdas e abdômen com 10 segmentos. São 

de hábitos crepusculares e voam procurando lugares para desovar (Dominguez & Fernandez, 

2009; Hammada et al., 2014). Por sua vez, a ordem Plecoptera (pleco=dobra; pteron=asa) 

compreende insetos hemimetábolos onde os estádios imaturos são de forma achatada, tem 

brânquias filamentosas, abdômen de 10 segmentos e dois cercos caudais multissegmentadas 

pelo que são facilmente reconhecíveis. Os adultos têm dois pares de asas e podem apresentar 

ocelos (Hammada et al., 2014). 

Os EPT se distribuem nos riachos de acordo com suas adaptações biológicas aos 

diversos mesohabitats, que se presentam alternados nos riachos (Allan & Castillo, 2007; Ferro 

& Site, 2007, Pastuchova et al., 2008). Um mesohabitat é uma área que se caracteriza pelo 

tipo de substrato e velocidade da corrente da água (Fidelis et al., 2008; Hamada et al., 2014). 

No riacho se observa a sequencia corredeira-remanso onde o mesohabitat de corredeira está 

na parte mais elevada do leito, tem pendente alta, é superficial, está composto principalmente 

por blocos e matacões e tem grande correnteza de água o que causa turbulência que oxigena a 

água (Allan & Castillo, 2007). Estas caraterísticas fazem que o material orgânico fique preso 

entre as rochas (Nakajima et al., 2006; Quinn et al., 2007) e consequentemente haja 

desenvolvimento de biofilme e musgo cobrindo as rochas, o que faz um ambiente muito 

estável e heterogêneo (Allan & Castillo., 2007; Gibbins et al., 2010).  Assim muitas famílias 

de EPT que preferem aqueles habitats estão adaptadas para ficar fortemente aderidos ao 

substrato, entre elas Leptophlebiidae, Baetidae, Hydropsychidae que maioritariamente são dos 

grupos funcionais raspadores e coletores (Hammada et al., 2014). O mesohabitat de remanso é 

caraterizado por se localizar numa depressão do leito, ter menor fluxo de água, ser área de 

deposição de materiais como folhas senescentes da mata ripária, onde se encontram muitas 

famílias dos grupos EPT considerados especialistas, tais como a família Calamoceridae 

(Trichoptera) que utiliza o folhiço como alimento e refúgio (Moretti et al., 2009; Hamada et 

al., 2014). 

A manutenção da integridade ambiental, portanto, tem influência sobre as assembléias 

de EPT. As modificações do habitat, como a perda de vegetação ripária, com conseqüente 

assoreamento e homogeneização do leito dos riachos causa perda de micro-habitats 

(Nessiman et al., 2008; Greenwood et al., 2012; Hamada et al., 2014; Fugère et al., 2016). 

Fatores hidrológicos também afetam a diversidade das assembléias de EPT, assim, as 
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temporadas chuvosas causam diminuição da abundância e diversidade de taxas devido à 

deriva dos organismos e a deslocamento do substrato que decorre a instabilidade estrutural 

dos meso-habitats (Bispo et al., 2006; Gibbins et al., 2010; Yokoyama et al., 2012). 

Além disso, os efeitos da conversão de áreas nativas em campos de cultura trazem 

efeitos negativos para esta comunidade principalmente pela supressão da mata ripária 

(Harding et al., 2006; Zhang et al., 2013; Selvakumar et al., 2014; Theodoropoulos-

Geodrokalis., 2010). Na região sul do Brasil foi relacionado efeitos da urbanização e 

agricultura sobre a comunidade EPT (Biasi et al., 2008; Hepp et al., 2010; De Oliveira et al., 

2017). Também foram observados efeitos negativos como a perda de matéria orgânica 

alóctone da vegetação e o ingresso de sedimentos ao riacho (Moraes et al., 2014; Bertaso et 

al., 2015). Resultados similares foram reportados por Souza et al. (2011) e Siegloch et al 

(2014). No entanto, Egler et al. (2012) adicionam o uso de pesticidas como variável que 

influencia negativamente na comunidade de invertebrados aquáticos nos ecossistemas 

aquáticos.  

 

Componentes da diversidade biológica 

A partição da diversidade biológica foi proposta inicialmente por Whittaker nos anos 

1960, desde então é utilizada para medir a biodiversidade estudada em diferentes escalas 

espaciais (Whittaker, 1960). De acordo com este autor, a partição da diversidade foi proposta 

como tendo os componentes alfa (diversidade local), beta (dissimilaridade entre locais) e 

gama (escala regional (Whittaker, 1972). 

O componente alfa mede a diversidade num local em pequenas escalas. Há diferentes 

métodos para sua medição, e os mais simples estão baseados na riqueza de espécies que é o 

número de táxons registrados numa amostra (Moreno et al., 2001). Outros métodos estão 

baseados na composição das espécies e sua abundancia especifica relacionada com a 

abundância total como os índices de Shannon-Wiener, Pielou, entre outros (Whittaker, 1972; 

Magurran, 2013). A diversidade beta mede a dissimilaridade na composição de espécies entre 

diferentes locais, medidas em uma escala paisagística Whittaker (1972), onde se mede a 

porcentagem de mudanças em perda de espécies e a substituição destas por outras. Diferentes 

metodologias foram criadas para medir a dissimilaridade entre comunidades e entre os mais 

utilizados se tem: o coeficiente de dissimilaridade de Jaccard (usando dados de 

presença/ausência), índice de Sorensen, índice de Whittaker, todos eles medindo esta 

dissimilaridade baseados em distâncias (Moreno et al., 2001). A magnitude desta 

dissimilaridade está influenciada por diferentes fatores, tais como presença de barreiras 
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ecológicas, mudanças nos padrões ambientais e a capacidade de dispersão dos organismos 

(Calderon-Patron et al., 2012). 

Muitos estudos discutem as diferentes abordagens conceituais da diversidade beta que 

surgiram ao longo dos anos e a evolução de novas metodologias para medir a diversidade beta 

(Melo et al., 2009, Baselga, 2010; Legendre & de Cáceres., 2013). Nos últimos anos, muitas 

investigações ecológicas foram feitas no âmbito de diversidade beta para diferentes 

comunidades, isto em decorrência das novas metodologias atualizadas que se tem para 

detectar mudanças na composição de comunidades biológicas através de gradientes de 

integridade ambiental, temporais e distâncias geográficas (Anderson et al., 2010; Astorga et 

al., 2012; Hepp et al., 2012; Heino et al., 2015a). Assim são ótimas ferramentas para estudos 

de ecologia de comunidades e conservação biológica (Baselga, 2008; Calderon-Patron et al., 

2012).  

Dentre os fatores que podem influenciar a diversidade beta de comunidades, estudos 

relatam a relação da distância geográfica e o decaimento da similaridade na composição de 

comunidades de diversos grupos de organismos em muitas áreas geográficas (Morlon et al., 

2008; Astorga et al., 2012). Os padrões ecológicos são influenciados pela distância espacial e 

dependem da escala espacial em estudo (Maloney & Muniguia, 2011). Assim ao nível local se 

tem fatores como a topografia, altitude do solo que podem influenciar a diversidade beta 

(Ferreira et al., 2011). Em geral, a diversidade beta é dependente do tamanho da unidade de 

observação comumente conhecido como grão (Koblitz et al., 2011; Keil et al., 2012). 

Também as barreiras geográficas afetam a faixa de deslocamento e com isso a distância de 

dispersão das espécies, afetando a diversidade beta (Rodriguez-Artigas et al., 2016).  

A heterogeneidade ambiental está positivamente relacionada com o decréscimo da 

similaridade da composição de espécies que decorre no incremento da diversidade beta 

(Astorga et al., 2014; da Silva et al., 2017; Zorsal-Almeida et al., 2017). Segundo Heino et al. 

(2015b) esta heterogeneidade se define como diferenças ambientais entre dois ou mais locais. 

Esta heterogeneidade ambiental afeta diretamente a riqueza de espécies (Yang et al., 2015; 

Stein et al., 2014). Assim as espécies são filtradas pela heterogeneidade ambiental através de 

extinções locais e colonização, modificando e estruturando a composição de espécies das 

comunidades (Astorga et al., 2014; Heino et al., 2015b) 

A fragmentação de habitat é outro fator que influencia na geração da beta diversidade 

de comunidades biológicas. A fragmentação se produz quando um habitat homogêneo e 

contínuo é transformado em um conjunto de manchas relativamente isoladas (Sodhi & 

Ehrlich., 2010). Esta fragmentação implica fenômenos como: o efeito da borda que está 
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associado ao incremento de novas bordas decorrente da geração de manchas que apresentam 

novas caraterísticas ambientais, o efeito da matriz que está associada ao tipo de uso da terra 

(pastagem, cultura, etc.) neste habitat fragmentado, entre outros (Laurence & Vasconcelos, 

2009). Esta fragmentação do habitat afeta a habilidade dos organismos para se dispersar e 

dessa forma espécies com pouca capacidade de dispersão ficam totalmente isoladas, enquanto 

outras se podem movimentar livremente entre as manchas (Sodhi & Ehrlich, 2010). Também 

os efeitos estocásticos que são aqueles que têm possibilidade de ocorrer como a variação de 

temporadas de chuvas, alagamento, incêndios, tornados afetam a diversidade beta (Sodhi & 

Ehrlich, 2010). Por último também há um efeito relacionado à área da mancha onde há uma 

relação positiva entre o tamanho do fragmento e a riqueza de espécies, então algumas espécies 

poderiam tolerar viver em grandes manchas mais que em pequenas. Assim, insetos com baixa 

capacidade de dispersão podem sobreviver em manchas com grande área (Collige, 2009). 

Fatores biológicos, como a capacidade de dispersão tem influência na diversidade beta 

das comunidades e são dependentes do grupo biológico a que se faz referência. Assim, grupos 

de animais que se movimentam mediante voo ou percorrendo grandes distâncias tem alta 

capacidade de dispersão o que contribui no mantimento da similaridade entre locais, 

diminuendo a diversidade beta (Qian, 2009; Cornelius et al., 2017).  Por outro lado grupos 

restritos aos seus microhabitats e que se deslocam em curtas distâncias, tem menor capacidade 

de dispersão e mostram uma diversidade beta maior (Astorga et al., 2012; Heino et al., 2017; 

da Silva et al., 2017).  

 

Mecanismos geradores de diversidade beta 

A diversidade beta pode ocorrer a partir de mecanismos como o turnover ou 

aninhamento. Faz alguns anos se propôs uma nova abordagem para avaliar a diversidade beta 

através de um modelo aditivo onde a diversidade beta será a dissimilaridade total (Bsor) 

baseado no índice Sorensen (Baselga 2010; 2012). Este modelo se compõe de dois distintos 

fenômenos: turnover (Bsim) que vem ser a substituição de espécies por outras e o aninhamento 

(Bnes) que é a perda de espécies analisadas através de gradientes do tipo ambiental, temporal 

ou espacial (Baselga 2010; 2012). Assim este modelo permite conhecer qual daqueles 

componentes estruturadores da diversidade beta contribui para a diversidade beta total e os 

processos ecológicos que os estruturam. 

Há muitos fatores que influenciam os dois componentes da diversidade beta. Assim, o 

turnover pode ser gerado quando o habitat é reestruturado por eventos impactantes de tipo 

naturais ou antrópicos, além dos eventos de tipo histórico que isolam as comunidades como a 
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formação de cordilheiras (Calderon-Patron et al., 2012). A escala espacial também tem 

importância na variação do turnover. A latitude, associada à longevidade e o ciclo de vida 

rápido nos trópicos e o tamanho corporal também exercem influência na substituição de 

espécies, sendo visto que em gradientes latitudinais os trópicos apresentam altas taxas de 

turnover (Soinimen, 2010). Assim, organismos com tamanho corporal menor em geral 

mostram altos valores de turnover já que poderiam ter uma eficiente capacidade de dispersão 

(Korhonen et al., 2010). Também a relação espécie-área influencia os estudos temporais de 

turnover de espécies, esta relação é positiva e mostra que há incremento no número de 

espécies enquanto se incrementa a área (Mcglinn & Hurlbert, 2012). Além disso, nos últimos 

anos se observou a relação heterogeneidade ambiental e turnover de organismo aquáticos 

(Astorga et al., 2012; Heino et al., 2015b). 

O aninhamento da composição de espécies em comunidades biológicas é causado por 

perda de espécies (Almeida-Neto et al., 2011). Segundo Calderon-Patron et al. (2012) os 

fatores que influenciam o aninhamento podem obedecer à fragmentação de habitat e 

isolamento espacial. Como se explicou anteriormente, a fragmentação se dá pela degradação 

de habitats grandes e contínuos que ao dividir-se perdem conectividade, e as espécies que 

sobrevivem se encontram em um novo habitat mais reduzido, com novas fronteiras ecológicas 

e em geral isolado (Rocha et al., 2008). Neste cenário, podem ocorrer extinção local de 

espécies especialistas e a persistência de espécies mais generalistas, que representarão a parte 

maior da assembléia de espécies (Xingfeng et al., 2015). Observou-se em aranhas que a baixa 

capacidade de dispersão também é um fator que gera aninhamento em espécies de baixa 

movimentação, e que por sua vez apresentam dependência restrita a seus habitats (Rodriguez-

Artigas et al., 2016). 

Nos últimos anos foram realizadas pesquisas de diversidade beta em ecossistemas 

aquáticos utilizando conceitos metacomunitários para auxiliar na explicação dos mecanismos 

que geram estes dois componentes da diversidade beta (Heino et al., 2015a; Hill et al., 2017; 

Heino et al., 2017; Wojciechowski et al., 2017). As metacomunidades são grupos de 

comunidades estruturadas em manchas e que interagem por processos de dispersão de 

diferentes espécies que as compõem (Leibold et al., 2004; Heino et al., 2015c). Dentro da 

teoria metacomunitária existem processos que explicam sua dinâmica e entre elas o processo 

de seleção de espécie está muito difundido em estudos de beta diversidade (Astorga et al., 

2012; Astorga et al., 2014; Heino et al., 2015c). Esta explica como as espécies são filtradas 

por fatores ambientais, sendo importante a escala local e intermediária (Heino et al., 2015b). 

Assim em locais com habitat fragmentados e heterogêneos as espécies especialistas sofreriam 
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uma extinção de tipo local enquanto espécies generalistas podem subsistir e colonizar novos 

locais nesse cenário (Heino et al., 2015b). 

Muitos estudos foram feitos nos últimos anos assim, avaliando o efeito da distância em 

microhabitats. Costa & Melo (2008) determinam as condições ambientais como fator 

importante na beta diversidade de assembleias de organismos em riachos. Estudando o 

turnover em comunidades ao longo de uma gradiente ambiental, se observa que este é mais 

bem explicado utilizando inventário de espécies comuns que utilizando espécies raras (Heino 

& Soininen, 2010). 

Estudos com uma abordagem de diversidade beta em comunidades aquáticas foram 

feitos recentemente. Assim, estudando macroinvertebrados bentônicos de riachos se viu que a 

diversidade beta depende do tipo de substrato e que os inventários deveriam ser feitos 

amostrando diferentes microhabitats (Ligeiro et al., 2010). Resultados similares foram 

encontrados num estudo experimental onde se relata que os fatores ambientais especialmente 

a heterogeneidade de substrato tem um peso importante na alfa e beta diversidade nas 

assembleias de insetos aquáticos (Hepp et al., 2012). Além da heterogeneidade do habitat 

como principal fator que determina a beta diversidade, também se toma em conta os efeitos 

estocásticos (Astorga et al., 2012). 

O efeito da escala espacial na diversidade beta de invertebrados aquáticos também foi 

testado, encontrando uma débil relação da dissimilaridade biológica com a distância 

decorrente do tipo de distribuição dos invertebrados bentônicos em riachos (Hepp & Melo, 

2013). Assim, mesmo estudando a distância latitudinal e a diminuição da beta diversidade, 

observou-se que a beta diversidade de insetos aquáticos não apresenta o esperado decréscimo 

com a latitude (Heino et al., 2015a). 

Avaliando a contribuição do componente aninhamento em insetos aquáticos se 

observou uma fraca contribuição deste componente para a diversidade beta relacionado ao 

tamanho do riacho e gradiente ambiental, sugerindo que as assembleias de invertebrados 

aquáticos compõem uma gama de espécies com forte capacidade de dispersão (Heino et al., 

2010). A variação climática estacional e a beta diversidade de invertebrados e peixes em 

riachos foram testadas, observando-se que a perda de conectividade durante secas aumenta a 

beta diversidade (Rolls et al., 2016). 
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Diante do exposto, o objetivo geral desta dissertação foi avaliar a diversidade beta e os 

fatores estruturadores de assembléias de Ephemeroptera, Plecoptera e Trichoptera em riachos 

localizados em uma paisagem predominantemente agrícola no sul do Brasil. Especificamente, 

os objetivos foram (i) determinar se a diversidade beta das assembléias de EPT é estruturada 

por turnover ou aninhamento e (ii) determinar quais fatores são mais importantes na 

composição da diversidade beta da assembleia de EPT em riachos  agrícolas. 
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Abstract 

Agricultural land use causes fragmentation of habitats and removal of riparian vegetation, 

driving dissimilarity in the composition of assemblages of aquatic insects in streams. This 

dissimilarity reflects on changes in the functioning of these environments and can be 

generated by turnover and nestedness mechanisms. We explored the effect of agriculture on 

the beta diversity of insect assemblages of Ephemeroptera, Plecoptera, and Trichoptera (EPT) 

in headwater streams in an agricultural landscape. We measured the physical and chemical 

variables of the water and quantified the land use of the streams‟ drainage area to determine 

the environmental integrity of the streams. We found that biological dissimilarity was 

influenced by the environmental heterogeneity, but not by the geographical distance between 

streams. The beta diversity of EPT assemblages was structured by turnover. The variation in 

the agricultural intensity that occurs in the streams generated a more intense environmental 

heterogeneity, which caused the substitution of taxa in the streams as well as the reduction of 

taxonomic richness. 
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Introduction 

Demographic explosion and the increased demand for food cause an increase of agricultural 

cultivation areas all over the world (Pongratz et al., 2008; Hooke et al., 2012; Ellis et al., 

2013). As a consequence, large areas with native vegetation have been deforested in several 

regions of the world (Pongratz et al., 2008; Le Polain de Waroux et al., 2016). In cultivated 

areas, there are important aquatic ecosystems with innumerable ecosystem services, which are 

essential for the maintenance of aquatic and terrestrial biodiversity (Vigerstol & Aukema, 

2011; Vidal-Abarca & Suarez, 2013). 

Many studies report the negative effects of agriculture on small-scale streams. 

Deforestation of riparian vegetation by agricultural practices increases the temperature of the 

water and facilitates the input of agricultural chemicals into the streams, affecting the 

processing of pollutants and the habitat structure, increasing the sedimentation of the margins, 

and, consequently, causing the elimination of trophic groups of aquatic invertebrates 

(Sweeney et al., 2004; Studinki et al., 2012; Hamada et al., 2014). Effects of degradation of 

riparian zones on the composition of benthic invertebrates have been reported in studies in 

which the authors observed a decrease in the diversity and dominance of some groups more 

tolerant to anthropic changes (Benstead et al., 2003; Arnaiz et al., 2011; Selvakumar et al., 

2014; Valente-Neto et al., 2015). The diversity (composition) and abundance of sensitive 

aquatic insects, especially the orders Ephemeroptera, Plecoptera, and Trichoptera (EPT), are 

altered by riparian deforestation in streams (Kasangaki et al., 2008; Ferreira et al., 2017). 

Beta diversity is a component of gamma diversity (Whittaker, 1960) and can be 

defined as the variation in species composition in a community between different locations or 

time periods (Anderson et al., 2011). Beta diversity can be manifested by two mechanisms: (i) 

turnover, which is the substitution of species between communities, or (ii) nestedness, which 

occurs when the observed community is part of a larger community (Baselga, 2010). Both 
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mechanisms can be analysed along a spatial (Astorga et al., 2012; Rouquette et al., 2013), 

environmental (Gianuca et al., 2017), or temporal gradient (Korhonen et al., 2010). Thus, 

studies on the beta diversity of different communities have been carried out according to a 

partitioning model based on the Sorensen index (βsor), which calculates the percentage of 

dissimilarity that is explained by turnover (βsim) or nestedness (βnes) (Baselga & Orme, 

2012; Ferreira et al., 2017). In this context, aquatic insect communities with low dispersion 

capacity may present beta diversity patterns generated by turnover (Astorga et al., 2012; 

Iversen et al., 2017). In addition, the beta diversity of communities with efficient dispersion 

capacity that occur in heterogeneous landscapes (Gianuca et al., 2017) or areas with strong 

environmental gradients (Hoverman et al., 2011) can also be structured by turnover. On the 

other hand, nested communities have been observed in fragmented habitats (Hill et al., 2011; 

Rubio & Simonetti, 2011; Buhk et al., 2017), where local extinction occurs, with species of 

low dispersion capacity (Hu et al., 2011; Rodriguez-Artigas et al., 2016; Gianuca et al., 2017). 

In recent years, there has been an increase in ecological research on beta diversity, 

especially because of its usefulness in the establishment of conservation areas (Leaper et al., 

2011; Jewitt et al., 2016; Scolar et al., 2016; Bergamin et al., 2017). Approaches to studies 

with beta diversity are effective in assessing the effect of habitat fragmentation (Collins et al., 

2017; Hu et al., 2011), among other negative effects caused by anthropisation. In this study, 

we determined the structural mechanisms of beta diversity (turnover or nestedness) in EPT 

assemblages in subtropical streams. These streams are located in an agricultural landscape and 

present different conditions of riparian zone integrity. Whereas EPT assemblages are sensitive 

to human disturbances (Merritt et al., 2008; Domínguez & Fernández, 2009; Theodoropoulos 

& Iliopoulou-Georgudaki, 2010), the dissimilarity of the assemblages increases with the 

degradation of riparian zones. Still, we believe that the assemblages of streams most affected 

by agriculture will be nested to assemblages of less degraded streams. Finally, the limited 
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dispersion capacity observed in EPT (Hepp & Melo, 2013) will provide a dependence on 

biological dissimilarity with the geographic distance of the streams in the studied hydrological 

units. 

 

Material & Methods 

Study area 

We collected samples of water, aquatic insects, and landscape information in 13 small-order 

streams (<3rd order) located in Southern Brazil (Figure 1). The climate is classified as humid 

subtropical, with an average precipitation of 1,781 mm and one mean annual temperature of 

18.7oC (Biasi et al., 2008). The streams are located in the Atlantic Forest biome (Oliveira-

Filho et al., 2013) in a fragmented matrix that is predominantly agricultural with small forest 

remnants (Decian et al., 2010). The vegetation is characterised as a mix between semi-

deciduous seasonal forest and mixed ombrophilous forest (Loregian et al., 2012). 

 

Figure 1. Geographic location of the 13 streams in southern of  Brazil. 
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Collection of aquatic insects 

We collected the insects with a Surber sampler (area: 0.09 m2; mesh: 0.250 mm) in riffle 

stream with stony substratum (three subsamples) and leaf litter substratum (three subsamples) 

during the month of November 2016. We obtained a total of 78 sample units (13 streams x 2 

types of microhabitat x 3 samples in each). We fixed the samples in the field with 96% 

ethanol and performed the screening of the organisms under a stereomicroscope. We 

identified the larvae of EPT up to the genus taxonomic level according to Olifiers et al. 

(2004), Pes et al. (2005), Merritt et al. (2008), Mugnai et al. (2010), and Segura et al. (2011). 

After identification, the organisms were stored in glass pots containing 70% alcohol and 

deposited in the Aquatic Invertebrate Collection of the Regional Museum of Alto Uruguay of 

Universidade Regional Integrada do Alto Uruguai e das Missões. 

 

Environmental variables 

In the streams, we measured in situ the variables of water temperature, pH, conductivity, 

dissolved oxygen, and turbidity using a HORIBA® multiparameter analyser. Also, we 

collected water samples to determine the concentrations of total dissolved nitrogen and 

dissolved organic carbon using a TOC Analyser (SHIMADZU®) and total phosphorus by 

spectrophotometry. All methodologies followed the recommendations described in Standard 

Methods (APHA, 2012).  

We quantified the land-use classes in tree vegetation, agriculture, and pasture in the 

drainage area of each of the 13 streams studied. The classification of land uses followed the 

method of the supervised classification by maximum likelihood (maxlike). For demarcation of 

the land uses of riparian zones, we used the Brazilian Environmental Legislation (Brazilian 

Law 12,651/2012) and the Environmental Conflicts Charter. The calculation of the drainage 

areas and the classification of land uses were performed through the software MapInfo 8.5 
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and Idrisi 32. The cartographic base was used in a scale of 1:35,000, composed of articulated 

leaves and an ETM + sensor image of Landsat 7 satellite from the year 2016, with spatial 

resolution of 15 m; spectral bands 3, 4, 5; and a panchromatic view. 

 

Data analysis 

Initially, we standardised the environmental variables using decostand (range: 0 to 1) of the 

„vegan‟ package (Oksanen et al., 2017) and then ordered the streams according to their 

environmental characteristics using principal component analysis (PCA). We calculated the 

taxonomic richness (based on the number of EPT genera), abundance of organisms, Shannon 

diversity index (H' = pi * log pi), and Pielou equability. Also, due to the variability in the 

abundance of organisms among the streams, we calculated the rarified richness for each 

stream based on the lowest abundance found. Subsequently, we evaluated the environmental 

effects (scores of PC1, as previously described) on these metrics calculated from the use of 

linear regressions. 

Afterwards, we evaluated the biological dissimilarity (beta diversity) from an 

abundance matrix (log-transformed; log [x + 1]) using the Bray–Curtis coefficient. In the 

same way, we calculated environmental heterogeneity (environmental data matrix) and spatial 

distance (geographic coordinates) using the Euclidean distance method. We evaluated the 

effects of environmental and spatial dissimilarity on biological dissimilarity using linear 

regressions. In addition, we partitioned the beta diversity into components turnover (βsim) 

and nestedness (βnes) according to the methodology proposed by Baselga and Orme (2012). 

Finally, we performed a hierarchical clustering analysis using the UPGMA method with the 

βsim and βnes components. All analyses were performed with the statistical programme R (R 

Core Team, 2017), using „vegan‟ (Oksanen et al., 2017) and „betapart‟ (Baselga & Orme, 

2012) packages. 
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Results 

Environmental and landscape variables 

In the drainage area of the streams, we observed a low percentage of vegetation (<48%; Table 

1, Supplementary Material) and a predominance of agricultural land use (from 19% to 88%). 

In streams with a higher percentage of agricultural occupation, we observed higher values of 

electrical conductivity and higher concentrations of nitrite and phosphate (Table 1, 

Supplementary Material). On the other hand, in streams with a higher percentage of natural 

vegetation, we observed neutral pH values (pH ~ 7) and higher oxygenation (> 8 mg L-1) 

(Table 1, Supplementary Material). 

 The first two principal components (PCs) explained 72% of the total variation of the 

environmental data (Figure 2). The PC1 explained 39.7% of the data variability and was 

associated with dissolved oxygen, pH, and percentage of vegetation (Figure 2). The PC2 

explained 32.9% and was associated with the variables of electrical conductivity, turbidity, 

and percentage of agriculture (Figure 2). 

Aquatic insects 

We collected a total of 3,603 individuals distributed in 31 genera, being 15 genera 

belonging to the order Ephemeroptera, 14 genera to the order Trichoptera, and five genera to 

the order Plecoptera (Table 2, Supplementary Material). Trichoptera was the most abundant 

order (59% of the total), followed by Ephemeroptera (38.6%) and Plecoptera (2.2%). The 

most abundant genera were Smicridea (Trichoptera, 34.7%), Itaura (Trichoptera, 17.4%), and 

Caenis (Ephemeroptera, 22%). On the other hand, the least abundant genera were Marilia 

(Trichoptera), Nectopsyche (Trichoptera), Askola (Ephemeroptera), and Callibaetis 

(Ephemeroptera), with only one specimen collected.  
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Figure 2. Principal Component Analysis where the distribution of the sampled streams 

according to the environmental variables. DO (dissolved oxygen), TDS (total dissolved 

solids), DOC (dissolved organic carbon), DTN (dissolved total nitrogen), PO4 (phosphate), 

NO2 (nitrite), EC (electric conductivity), Temp (water temperature), Turb (turbidity), Veg 

(vegetation), Past (pasture), Agri (agriculture). 

The rarefied richness and the Shannon diversity index were positively influenced by 

the environmental quality of the riparian zones from the use of the PC1 scores (F1,11 = 7.2, p = 

0.02, R2 = 0.34; F1,11 = 5.9, p = 0.03, R2 = 0.29; respectively; Figure 3). In addition, only 

environmental variability influenced the biological dissimilarity of EPT assemblies (F1,76 = 

27.3, p < 0.001, R2 = 0.26; Figure 4). 
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Figure 3. Linear regression plots showing the relationship between the explanatory variable 

PC1 and the variables response rarefied richness, abundance, Shannon index and equability of 

EPT assemblages collected in streams in the north of Rio Grande do Sul. 

 

Figure 4. Linear regression plots showing the relationship of beta diversity with explanatory 

environmental dissimilarities and the spatial dissimilarity of the EPT assemblages of the 

streams collected in the northern region of Rio Grande do Sul. 
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Turnover and nestedness of EPT assemblages 

The largest proportion of the beta diversity of EPT assemblages was generated by 

turnover (Figure 5). The βsim and βnes quantifications for assemblages in the streams did not 

present clear patterns of clustering and were similar to the ordering of environmental variables 

(Figure 5). The streams with the least environmental integrity had EPT assemblages nested in 

streams of the highest environmental integrity. 

Discussion 

We observed a positive effect of the riparian integrity of the studied streams on the diversity 

of EPT assemblages. The positive relationship between riparian vegetation and the diversity 

of EPT (rarefied richness and Shannon diversity index) is explained by the favourable 

ecological functions of riparian zones to aquatic systems. The regulation of temperature, 

creation of micro-habitat, and mainly the supply of allochthonous organic matter generate 

favourable conditions for the establishment of these organisms that are sensitive to 

environmental disturbances (Kasangaki et al., 2008; Bertaso et al., 2015; Bruno et al., 2014). 

In contrast, streams with adjacent areas impacted by agricultural land use present losses in the 

input of allochthonous organic matter and increases in the input of chemical fertilisers 

(Riseng et al., 2011; Bu et al., 2014; Astudillo et al., 2016). Likewise, riparian deforestation 

negatively affects the abundance and diversity of aquatic insects both specialist and sensitive, 

as well as some genera of EPT families (Kasangaki et al., 2008; Nessimian et al., 2008; 

Kabore et al., 2016).  
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Figure 5. Partition of the total beta diversity (βsor) in Turnover (βsim) and Nestedness (βsne) 

of the EPT assemblages of the streams collected in the northern region of Rio Grande do Sul. 

Clustering analysis using arithmetic mean of βsim and βnes of dissimilarity of the EPT 

assemblages. 
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In our study, only environmental dissimilarity influenced biological dissimilarity. In 

general, environmental dissimilarity produces a decrease in the similarity of species 

composition (Astorga et al., 2014; Heino et al., 2015a) and selects the species that may or 

may not occur in a locality (Heino et al., 2015b; Zorzal-Almeida et al., 2017) and which 

species can co-occur in the same locality (Bar-Massada, 2015; Ulrich et al., 2016). Thus, the 

streams influenced by agriculture present homogeneous habitat, decreasing alpha diversity 

(Zeni & Casatti, 2014; Fugère et al., 2016; Sueyoshi et al., 2016). As observed in our study, 

conversion of land to agriculture reduced the alpha diversity of invertebrate assemblages in 

streams, causing an increase in beta diversity at EPT assemblages (Astorga et al., 2014; 

Fugère et al., 2016; Gimenez & Higuti, 2017). As EPT assemblages are characterised by 

existing in environments with good environmental conditions (Bispo et al., 2006), the 

environmental factors that we analysed in this study, mainly associated with agriculture, 

pasture, nutrient input, and riparian cover, were the main ones responsible for structuring 

these assemblies.  

The absence of an effect of the geographic distance on the biological dissimilarity 

observed in our study was due to the low spatial scale in which the streams are located. Some 

studies have demonstrated that the geographic distance generates dissimilarity in the 

composition of the community of aquatic macroinvertebrates in streams (Hepp et al., 2012, 

2013). On the other hand, Keilt et al. (2012) explain that beta diversity depends on the size of 

the observation unit. This suggests that our spatial scale was not large enough to observe its 

influence on the distribution of EPT assemblages. Moreover, the strong environmental 

variability observed in our streams may represent structuring effects much larger than the 

spatial variability. In a large-scale study, Astorga et al. (2012) demonstrated that invertebrates 

with efficient dispersion capacity are more related to environmental distances than to 

geographic distances. 
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 In our study, the largest proportion of the beta diversity of EPT assemblies was 

explained by species turnover. This result coincides with recent studies evaluating other 

factors and scales in aquatic communities (Astorga et al., 2014; Heino et al., 2017; Langer et 

al., 2016). The turnover can be generated by environmental gradients (Aschonitis et al., 2016; 

Dimitriadis & Koutsoubas, 2011; Leaper et al., 2011) and the presence of barriers that limit 

the dispersion range (Hablützel & Pantel, 2017; Wen et al., 2016). Moreover, environmental 

heterogeneity (environmental dissimilarity) may contribute to turnover in aquatic organisms 

(Astorga et al., 2014; Heino et al., 2015b; Zorzal-Almeida et al., 2017). Thus, turnover in the 

EPT assemblages would be due to the environmental variation between natural and 

agricultural streams. 

 The intensity of agricultural activity associated with physical and chemical water 

alterations and the loss of riparian vegetation led to environmental heterogeneity, resulting in 

the replacement of specialist species by generalists. The environmental factors act as filters 

for species selection (sorting species) (Heino et al., 2015c), and this process could be 

responsible for the dissimilarity of species composition between sites within a given spatial 

scale (streams, in our case) (Heino et al., 2015b). Also, this process could be important on a 

small spatial scale such as ours (Heino et al., 2015b; Hill et al., 2017). In this study, the genus 

specialists Phylloicus and Anacroneuria were affected by habitat modifications expressed in 

riparian forest loss, decrease in allochthonous organic matter, and increase in temperature and 

luminosity caused by deforestation. However, Itaura, a genus of scraping habit, was favoured 

in these modified habitats. With the increase in light intensity, there is also an increase in 

primary productivity in the stream due to the deforestation of riparian forest (Allan & 

Castillo, 2007; Hamada et al., 2014) increasing the abundance of Itaura, occupying the space 

available due to the local extinction of the species specialists. 
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On the other hand, we observed a low proportion of beta diversity generated by 

nestedness, a result that coincides with a study evaluating patterns of nestednesss in aquatic 

insects (Heino et al., 2010). Although the fragmentation of habitats generates nestedness 

(Buhk et al., 2017; Hill et al., 2011), the high dispersion capacity causes a decrease of this 

component (Heino et al., 2010; Korhonen et al., 2010), increasing the turnover component in 

a heterogeneous landscape (Gianuca et al., 2017). A recent study observed that some adult 

individuals of EPT assemblages have the potential to recolonize relatively distant areas 

(Graham et al., 2017); therefore, in our study, some species could fly between forest patches 

looking for environments with better environmental conditions and thus colonize places 

where species extinction occurred. 

Our results demonstrate the importance of maintaining the characteristics of aquatic 

environments at the local and landscape levels for the conservation of their regional 

biodiversity. Future studies should cover a larger spatial scale to test the decay of similarity of 

assemblages of aquatic insects within a fragmented landscape. Studies about the theory of 

intermediate disturbance in beta diversity and the effect of the size of forest patches and the 

distance between them could clarify the patterns of extinction and colonization of insects of 

the EPT orders located in fragmented environments related to agriculture. 
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9- CONSIDERAÇÕES FINAIS E PERSPECTIVAS 

 

Os resultados desta dissertação mostraram o impacto das atividades agrícolas sobre a 

dissimilaridade da composição de espécies de insetos aquáticos, além da importância da 

manutenção das características dos riachos e suas zonas ripárias. A manutenção de serviços 

ecológicos como o sombreamento, ingresso de matéria orgânica alóctone, purificação de 

água, estabilidade das margens, formação de micro-habitat, entre outros (Lovett et al., 2004; 

Parron et al., 2015) permitem a existência da fauna que habita nos riachos e o funcionamento 

normal destas comunidades. Assim, esta investigação gera subsídios para pensar que em geral 

a diversidade beta de comunidades de riachos está estruturada majoritariamente por turnover 

de espécies, conduzido principalmente, pela heterogeneidade ambiental. Ainda, ao longo 

desta dissertação podemos observar que estudos feitos sobre a diversidade beta em 

comunidades aquáticas ganharam um crescente interesse nos últimos anos (Astorga et al., 

2014; Heino et al., 2015; Zorsal-Almeida et al., 2017; Heino et al., 2017). Desta forma, 

esperamos que o presente estudo contribua com maiores informações para a conservação das 

zonas ripárias, as quais são fundamentais para o funcionamento dos riachos. 

Futuros estudos poderiam ser feitos complementando esta abordagem utilizada aqui, 

conjuntamente com estudos sobre os efeitos do distúrbio intermediário e processos e padrões 

ecológicos, considerando padrões de extinção e colonização de insetos aquáticos em riachos 

localizados em paisagens agrícolas. Esta abordagem de estudo poderia colaborar para a 

identificação de níveis de atividade agrícola que estejam mais próximos de um efeito que gere 

o mínimo de impacto ambiental possível.   
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10- ANEXOS 

Table 1. Physical-chemical characterization of studied streams in Southern Brazil.  

 

Sites Latitude Longitude Temp 
(oC) pH EC 

(μS/cm2) 
Turbidez 
(UNT) 

DO 
(mg/L) 

TDS 
(mg/L) 

NO2 
(ug/L) 

PO4 
(ug/L) 

DOC 
(mg/L) 

DTN 
(mg/L) 

Vegetati
on Pasture 

 
Agricultu

re 
 

S1 27.4336 52.1445 17.2 6.7 104.0 5.5 7.76 0.067 2.220 46.175 2.174 1.67 0.161 0.152 0.683 

S2 27.3259 52.716 16.6 6.4 77.6 4.1 8.41 0.036 3.380 58.000 2.161 2.586 0.227 0.063 0.704 

S3 27.3653 52.2127 18.35 6.7 90.0 4.7 5.96 0.059 2.220 49.925 0.353 2.229 0.318 0.066 0.588 

S4 27.3931 52.2343 17.7 7.0 80.0 4.2 6.87 0.058 2.220 68.675 1.103 2.032 0.189 0.057 0.730 

S5 27.3616 52.1634 16.8 7.5 134.0 2.8 9.53 0.087 7.422 87.425 1.273 2.321 0.480 0.156 0.191 

S6 27.4361 52.1619 16.7 7.2 77.0 2.5 8.33 0.05 10.023 54.925 1.051 0.78 0.473 0.095 0.339 

S7 27.3055 52.1954 16.2 7.1 68.0 5.1 9.10 0.044 14.358 66.175 1.442 0.86 0.438 0.318 0.244 

S8 27.3053 52.1953 15.0 7.0 75.0 3.1 8.75 0.049 2.220 73.675 2.072 1.519 0.295 0.175 0.451 

S9 27.4315 52.1713 17.3 6.5 34.0 29.5 7.24 0.023 13.780 58.675 5.68 1.119 0.171 0.055 0.774 

S10 27.4351 52.13 18.5 6.4 122.3 4.8 8.02 0.064 9.730 60.500 2.421 1.357 0.059 0.053 0.880 

S11 27.4351 52.132 17.4 6.5 106.0 4.4 7.37 0.069 22.451 79.925 0.474 2.027 0.086 0.035 0.874 

S12 27.4012 52.2031 18.4 6.7 233.0 6.3 5.76 151 235.700 968.000 3.6 3.808 0.277 0.051 0.332 

S13 27.4248 52.1332 17.7 6.4 45.0 4.5 7.42 0.049 9.445 47.425 3.055 1.379 0.157 0.114 0.725 
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Table 2. Taxa of the Ephemeroptera, Plecoptera and Trichoptera sampling in streams of southern Brazil. 

 

 

  Streams 

  S1 S2 S3 S4 S5 S6 S7 S8 S9 S10 S11 S12 S13 
 TRICHOPTERA              

Helicopsychidae Helicopsyche von Siebold 

1856 0 0 0 0 0 1 0 1 1 0 0 0 0 

Calamoceratidae Phylloicus Mueller 1880 33 1 11 5 6 0 8 41 9 27 1 3 8 

Hydropyichidae Smicridea Mosely & 

Kimmins 1953 54 151 22 30 44 31 284 13 118 61 98 202 143 

Glossosomatidae Itaura 54 55 2 5 3 3 45 28 14 34 5 168 212 

Philopotamidae Chimarra Stephens, 1829 9 8 2 0 5 0 9 0 1 0 0 2 0 

Philopotamidae Wormaldia McLachnlan, 

1865 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 2 

Hydroptilidae Ocrotrichia Mosely, 1934 0 1 0 0 0 0 3 0 3 0 0 0 0 

Hydroptilidae Neotrichia Morton, 1905 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 

Hydroptilidae Metrichia Ross, 1938 0 2 0 1 0 0 0 0 1 0 0 1 0 

Odontoceridae Marilia Mueller, 1880 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Hydrobiosidae Atopsyche Banks, 1905 2 1 14 0 0 0 1 6 5 0 0 1 0 

Hydrobiosidae Nectopsyche Mueller, 1879 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 

Polycentropodidae Cernotia 0 0 4 0 0 0 0 2 0 1 0 0 0 

Polycentropodidae Cyrnellus Banks, 1913 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 
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EPHEMEROPTERA              
Caenidae Caenis Stephens, 1835 83 75 10 218 25 0 61 30 37 85 17 17 133 

Leptophlebiidae Massartella Lestage, 1924 0 2 0 0 0 0 0 4 1 1 0 0 0 

Leptophlebiidae Farrodes Peters, 1971 4 9 8 0 27 0 40 10 47 2 3 11 3 

Leptophlebiidae Hagenulopsis Ulmer, 1919 1 0 0 0 0 0 0 4 2 10 0 0 4 

Leptophlebiidae Thraulodes Ulmer, 1920 3 0 2 0 0 0 0 30 0 19 0 5 2 

Leptophlebiidae Askola froehlichi Peters 1969 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 

 Genero4 0 0 0 0 0 0 0 4 0 1 0 0 0 

Leptophlebiidae Perissopblebiodes Savage, 

1938 0 0 0 0 0 0 0 4 0 0 0 0 0 

Baetidae Tupiara Salles, lugo Ortiz, da 

silva & Francischetti, 2003 1 0 0 0 0 0 0 3 0 1 0 0 0 

Baetidae Cloeodes Traver, 1938 6 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 

Baetidae Callibaetis Eaton, 1881 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 

Baetidae Americabaetis Kluge, 1992 13 23 1 31 0 2 13 7 16 6 0 22 9 

Baetidae Baetodes Needham & 

Murphy 1924 3 55 0 23 4 3 11 24 4 1 3 39 2 

Leptohyphide Leptohyphes Eaton, 1882 1 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 1 

Leptohyphidae Tricorythopsis Traver, 1958 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 

 PLECOPTERA              

Gripopterygidae Tupiperla Froehlich, 1969 6 27 3 5 1 0 2 0 3 4 2 2 6 

Perlidae Anacroneuria Klapalek, 1909 0 0 2 0 0 0 0 6 11 0 0 1 0 
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