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paginas. Dissertacdo de mestrado do Programa de PoOs-Graduagdo em
Biodiversidade Neotropical - Universidade Federal da Integracdo Latino-Americana,
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RESUMO

A ecologia da paisagem busca entender como 0os componentes das paisagens se
relacionam a partir da integralizagao e interface existente entre os ecossistemas. Ela
integra 0s processos ecoldgicos e a complexidade espacial para compreender os
padrdes de heterogeneidade e 0s processos responsaveis pelas mudancas na
estrutura dos componentes bioticos e abidticos. O uso e ocupacdo do solo em areas
proximas as bacias hidrogréaficas exerce pressao sobre diferentes componentes das
paisagens terrestres e aquaticas. O estudo investigou os efeitos da agricultura na
homogenizagcdo de microhabitats de riachos subtropicais das microbacias do Rio
Parana 3 e seus efeitos nas diversidades-a e B de macroalgas, através da analise
de integracdo entre fatores que envolvem processos ecossistémicos da paisagem
terrestre (landscape) e da paisagem fluvial (riverscape), com o objetivo de descobrir
0s principais fatores responsaveis pela perda de heterogeneidade e complexidade
dos ambientes. Para isso foram obtidas medidas locais das paisagens com o intuito
de correlacionar suas varidveis e observar seus efeitos nos componentes dos
sistemas e na estrutura das comunidades. As avaliacdes foram realizadas a partir
do uso de modelo matematico estrutural PiecewiseSem, capaz de criar rotas
relacionaveis entre variaveis. O estudo demonstrou que existe uma interface entre
os diferentes sistemas e que esses sistemas exercem pressoes diretas e indiretas
na composicao das espécies. O modelo de equacado estrutural para a agricultura
ajustou-se bem aos dados e as rotas foram explicativas, visto que a significancia do
trajeto foi obtida pela maxima probabilidade e o ajuste foi avaliado usando o modelo
de equacdo estrutural d-separation de Shipley, através da estatistica C de Fisher
(p > 0,05). A agricultura, mesmo nao exercendo influéncia direta sobre as
comunidades de macroalgas, foi capaz de modificar de forma direta alguns
componentes das paisagens, afetando a biodiversidade de macroalgas de riachos
de forma indireta. Assim, os resultados condizem com a predicdo de que paisagens
mais heterogéneas sustentam maior riqueza e maior diversidade de espécies de
macroalgas. Uma vez que as macroalgas sao importantes bioindicadoras da
gualidade da agua e sdo base da cadeia trofica, se faz necesséaria a criacdo de
politicas governamentais, institucionais e sociais, para que ocorra um estimulo da
preservacao dos sistemas naturais.

Palavras-chave: algas; Dbiodiversidade; complexidade; heterogeneidade;
microbacias; paisagem; uso e ocupacao.



Simdes, Rodrigo Crovella. Landscape and riverscape effects on the structure of
subtropical stream macroalgae communities. 2023. 60 pages. Master’s thesis of
the Graduate Program in Neotropical Biodiversity - Federal University of Latin
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ABSTRACT

Landscape ecology seeks to understand how components relate to each other
through integration and interaction between ecosystems. Landscape integrates
ecological processes and spatial complexity to comprehend patterns of
heterogeneity and the processes responsible for changes in the structure of biotic
and abiotic components. Land use in areas near watersheds exert pressure on
different components of terrestrial and aquatic landscapes. The study investigated
the effects of agriculture on the homogenization of microhabitats in subtropical
stream systems of the Parand 3 River microbasins and its effects on a and B
diversities of macroalgae, through the analysis of the integration between factors
involving landscape and riverscape ecosystem processes. The objective was to
discover the main factors responsible for the loss of heterogeneity and complexity in
the environments. Local landscape measures were obtained to correlate their
variables and observe their effects on system components and community structure.
Evaluations were performed using the PiecewiseSem structural mathematical model,
capable of creating relatable routes between variables. The study demonstrated that
there is an interface between different systems and that these systems exert direct
and indirect pressures on species composition. The structural equation model for
agriculture fitted the data well, and the routes were explanatory, as the significance
of the path was obtained through maximum probability, and the fit was evaluated
using Shipley's d-separation structural equation model with Fisher's C statistic (p >
0.05). Agriculture, even without directly influencing macroalgae communities, was
capable of directly modify some landscape components, indirectly affecting stream
macroalgae biodiversity. Thus, the results align with the prediction that more
heterogeneous landscapes sustain greater richness and species diversity of
macroalgae. As macroalgae are important bioindicators of water quality and form the
basis of the food chain, the creation of governmental, institutional, and social policies
to stimulate the preservation of natural systems is necessary.

Keywords: algae; biodiversity; complexity; heterogeneity; landscape; land use;
microbasins
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1. INTRODUCAO

1.1. AS ACOES ANTROPICAS E O MEIO AMBIENTE

Atividades antropicas sobre o meio ambiente, quando feitas de forma
intensiva, sem planejamento e sem manejo sustentavel, podem representar
ameacas aos componentes bioticos e abidticos dos sistemas, uma vez que
desencadeiam consequéncias negativas para 0S processos ecologicos e para a
biodiversidade (MONTAG et al., 2019; REID et al, 2019). Essas ac0es
frequentemente levam a degradacdo de ecossistemas naturais, acelerando a
extingdo de espécies, reduzindo a diversidade biolégica e alterando comunidades
inteiras (HOOPER et al., 2005; DUDGEON et al., 2006; SODHI; EHRLICH, 2010;
MALHI et al., 2014; NEWBOLD et al., 2016; REID et al., 2019).

Apesar de todo o conhecimento adquirido sobre a importancia dos servigos
ecossistémicos para a manutencdo da vida, a humanidade ainda impde presséo
sobre os ambientes e recursos naturais da Terra, que tem enfrentado uma perda
significativa de habitats. Praticas como a derrubada de matas nativas (MALHI et al.,
2014), introducao de espécies exoticas, poluicdo e intensificacdo da agropecuaria
(ALLAN, 2004; DE MELLO et al., 2018 OUCHI-MELO et al., 2021; BARTOZEK et al.,
2022), séo importantes agentes causadores da degradacao e perda de habitats. Em
muitos casos, esses fatores podem ser entendidos como “subprodutos”, ou

consequéncias, das diferentes finalidades atribuidas ao uso do solo pelo homem.

1.2. OS RIACHOS NO CONTEXTO DA PAISAGEM

Ao abordar o termo “uso do solo”, € necessario compreender que 0s
impactos ndo sao restritos apenas ao ambiente terrestre, mas que ha interacdo de
processos entre o ambiente aquatico e terrestre. Dessa forma, os ambientes
aguaticos também podem sofrer com impactos que acontecem no ambiente
terrestre, uma vez que os riachos, assim como outros corpos hidricos em geral,

sofrem principalmente com as atividades que sé&o desenvolvidas em suas areas
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limitrofes (ALLAN et al., 1997; STRAYER et al., 2003; TOWNSEND et al., 2003). Os
ecossistemas loticos tém sido amplamente alterados pelas atividades humanas
(WIENS, 2002; STRAYER et al., 2003; TOWNSEND et al., 2003), principalmente
nas regides tropicais e subtropicais, que apesar de apresentarem a maior variedade
ecossistémica de agua doce do mundo, estdo entre 0s sistemas mais impactados
do mundo (DUDGEON et al., 2006; BOULTON et al., 2008; SMITH et al., 2010).

De acordo com Griebler e Avramov (2015), existe uma correlacdo entre o
tipo e intensidade de uso do solo com a qualidade dos ambientes aquaticos. Essa
correlacdo pode ser observada através de registros obtidos a partir do
monitoramento e estudos ao longo dos anos, que demonstram 0s impactos
resultantes de usos intensivos do solo e seus efeitos nos componentes fisicos e
guimicos da agua, assim como nas comunidades aquaticas (TANAKA et al., 2016;
GERTH et al., 2017; FLITCROFT et al., 2018). Adicionalmente, diversos estudos
indicam que a préatica da agricultura intensiva préxima as cabeceiras de rios e
riachos (ambientes I6ticos continentais) € o principal fator de degradacdo destes
ambientes a nivel global, como resultado dos efeitos e das respostas provocados
por este tipo de atividade, principalmente quando envolve retirada da mata ciliar
(SPONSELLER et al., 2001; ALLAN, 2004; WWAP, 2015; WEIGELHOFER et al.,
2018).

De modo a descrever eventos que contribuem para a degradacdo de
ambientes aquaticos a partir de impactos em ambientes terrestres, sabe-se que a
remocdo da vegetacdo ciliar de uma éarea para fins de producdo e cultivo,
zoneamento urbano, entre outras finalidades, pode causar modificacbes na largura
e profundidade do corpo hidrico devido a erosdao das margens, alterando os padrdes
geomorfolégicos e hidrolégicos dos canais (COE et al., 2009; LEAL et al., 2016;
LEITAO et al., 2018; MONTAG et al., 2019). Esse fator tende a aumentar a
permeabilidade e influxo de nutrientes e sedimentos, reduzindo a qualidade da agua,
uma vez que a mata ciliar atua como uma barreira fisica natural (MISERENDINO et
al., 2008; MORI et al., 2015; HARTWIG et al., 2016; LEAL et al., 2016; OU et al.,
2016). As condicbes podem ser agravadas devido a capacidade de caracteristicas
fisicas e quimicas sofrerem variacdo e serem transportadas ao longo dos corredores
naturais de rios e riachos (RAYMOND et al., 2016).

A cobertura vegetal proporcionada pela mata riparia também atua regulando

a temperatura dos corpos hidricos, juntamente com os regimes de chuva e as trocas
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entre 4gua e ar (MOORE et al., 2005; SOULSBY et al., 2006; DETTY; MCGUIRE,
2010; DUGDALE et al., 2015). Assim como o0s nutrientes e sedimentos, a
intensidade de irradiacdo também é um fator importante para 0s processos
ecossistémicos de ambientes aquaticos, e os fatores que promovem sua
manutengao precisam ser observados a fim de reduzir impactos (ISAAK et al., 2017).
O aumento das concentracdes de nutrientes dissolvidos (e.g., nitrogénio e fésforo),
somado a outras condi¢des, como aumento da intensidade luminosa, pode estimular
0 crescimento populacional de algumas espécies aquaticas, como varias espécies
de algas bentbnicas, podendo resultar em reestruturacdo dessas comunidades
(SPONSELLER et al., 2001; MISERENDINO et al., 2008; URREA-CLOS et al., 2014;
HARTWIG et al., 2016; LOBON-CERVIA et al., 2016; FEIJO-LIMA et al., 2018).

Ainda sobre a mata ciliar, sua auséncia diminui o aporte de serrapilheira,
galhos e detritos nos corpos hidricos, podendo interferir no habitat de diversas
espécies que utilizam tais materiais como refagio, além de potencialmente reduzir a
complexidade ambiental (QUINN, 2000; BOJSEN; BARRIGA, 2002; LEAL et al.,
2016; BREJAO et al., 2018; LEITAO et al., 2018; MONTAG et al., 2019).

No entanto, estudos em ambientes temperados indicam que o0s riachos que
estdo inseridos em bacias com atividade agricola, conseguem se manter em
condi¢cdes razodveis para manutencdo da biodiversidade desde que a extensdo
desta atividade ndo exceda cerca de 30% - 50% da area da bacia (ALLAN, 2004).
Segundo Quinn (2000), apesar das respostas das espécies serem em grande parte
negativas em relacdo aos agentes estressores, alguns efeitos no ambiente podem
favorecer a ocorréncia de espécies. Esse aspecto pode ser observado quando as
praticas antropicas séo realizadas entre concentragdes ou intensidades baixas a
moderadas. A explicacdo para essa condicdo baseia-se na Hipotese do Disturbio
Intermediéario - HDI (CONNELL, 1978). Considerando a HDI, quando a agricultura é
praticada de forma pouco intensiva, ocorre aumento ndo exacerbado de nutrientes,
assim como aumento pontual da entrada de luz, ocasionando aumento da biomassa
perifitica e de outros grupos, sem ocorrer perda significativa da biodiversidade
(QUINN, 2000; MORGAN et al., 2006). Contudo, caso a intensidade da atividade
ultrapasse os limites de tolerancia do sistema, ocorrem mudang¢as nos componentes
fisicos e quimicos e na estrutura das comunidades, resultando em perda de
biodiversidade (ALLAN, 2004).
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1.3. COMPLEXIDADE, HETEROGENEIDADE E HOMOGENEIDADE AMBIENTAL

A heterogeneidade espacial pode ser compreendida como caracteristicas do
sistema que se manifestam no espaco e no tempo (LI; REYNOLDS, 1995). De
forma geral, essas caracteristicas sao representadas pela variabilidade de habitats e
recursos, variacoes de gradientes ambientais e complexidade estrutural dos habitats
(TEWS et al.,, 2004). Assim, a variedade de fragmentos, suas configuracfes e
variacOes espaciais, refletem os diferentes niveis de heterogeneidade dos sistemas
(CADENASSO et al., 2006).

Em um ambiente aquatico, a heterogeneidade pode ser observada nos
processos ecossistémicos e nas propriedades fisicas e quimicas da agua, como a
variacdo da temperatura do corpo hidrico ao longo de sua extenséo e ao longo do
tempo, assim como as variagcdes dimensionais do canal ao longo de sua extensao,
entre outros componentes (WEBB et al., 2008; ISAAK; RIEMAN, 2013; JOHNSON
et al., 2014). Em resumo, a composi¢cao e configuracdo de uma paisagem refletem o
grau de heterogeneidade do ambiente (MELO et al., 2013).

A complexidade espacial, por sua vez, pode ser entendida como um
mosaico de habitats, como estagios sucessionais e como ecétonos (ROBINSON et
al., 2002). Usualmente, ha uma inter-relacdo entre heterogeneidade espacial e
complexidade (CADENASSO et al., 2006; PEIPOCH et al., 2015). Essa associacao
pode ser observada uma vez que a complexidade estrutural € a heterogeneidade
espacial em uma éarea especifica do canal sem que tenha um efeito funcional. Por
outro lado, a complexidade funcional é a heterogeneidade espacial com o potencial
de influenciar em algum processo, como a estrutura das comunidades (LI;
REYNOLDS, 1995; LIVERS; WOHL, 2016).

Em ambientes aquaticos, a heterogeneidade espacial do substrato, a
geometria do canal, e outros aspectos da paisagem formam a complexidade
geomorfica do ambiente, que é diferente da complexidade de habitat. Essa Ultima
esta associada com a diversidade de nicho (PEIPOCH et al., 2015). Com o objetivo
de uma melhor compreensdo, a complexidade geomorfica (estrutural) pode ser
observada em caracteristicas como os diferentes tamanhos e poros dos grédos do
substrato (YOCHUM et al., 2012). Variacdes na cobertura vegetal e variagcbes nos
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tipos e tamanhos de sedimentos, troncos e gravetos sdo mais alguns dos diversos
exemplos de fatores capazes de promover diversidade de habitats (MONTGOMERY;
MACDONALD, 2002; WOHL, 2016). Os troncos e galhos sdo capazes de prover
refagio para organismos e substrato para colonizacdo de algas bentbnicas
(GREGORY et al.,, 2003). Nesse sentido, a heterogeneidade ambiental funciona
como um fator ecoldgico para a manutencdo do ecossistema e, consequentemente,
para a manutencado das espécies (JUNGWIRTH et al., 2000).

Sobre a complexidade de habitats, o sistema pode ser mais ou menos
complexo caso tenha maior ou menor diversidade de habitats, respectivamente,
onde, usualmente, maior diversidade de habitats reflete em maior biodiversidade
(WOHL, 2016). Sendo assim, a alta ou baixa complexidade e conectividade dos
riachos ocorre como consequéncia dos complexos mosaicos de diferentes tipos de
habitats e gradientes ambientais (FAUSCH et al., 2002; WARD et al., 2002).

E importante considerar que essas propriedades estruturais em diferentes
unidades do sistema ndo sdo fixas, mas sim passiveis de modificacbes como
resposta aos processos naturais e antrépicos (STANFORD et al., 2005). Os
impactos decorrentes de préticas relacionadas ao uso intensivo do solo adjacentes
aos riachos geralmente sucedem em diminuicAo da complexidade e
heterogeneidade ambiental (STRAYER et al., 2003; ALLAN, 2004; HANSEN et al.,
2013). Consequentemente, riachos menos impactados geralmente suportam maior
diversidade de espécies, pois apresentam habitats mais heterogéneos (ROBINSON
et al., 2002; BENDA et al., 2004). Isso porque 0s ambientes mais preservados
apresentam maior integridade ecoldgica (PEIPOCH et al., 2015; WOHL, 2016).

Estudos indicam que a estrutura das comunidades de riachos pode ser
afetada por modificacdo dos parametros da agua e perda de complexidade do
habitat, como resultado da remoc&o de mata ciliar (BREJAO et al., 2018; LEITAO et
al., 2018). Esse fator esta relacionado aos disturbios intensos e continuos capazes
de promover a homogenizacdo do ambiente, com consequente extincdo de
espécies devido a perda de habitat e por encontrarem dificuldades adaptativas sob
a pressdo de novos parametros. Considerando que espécies mais tolerantes
possuem maior probabilidade de manutencdo em ambientes impactados, ao longo
do tempo espera-se uma reestruturacdo das comunidades biolégicas e perda da
complexidade de nicho (QUINN, 2000; MONTGOMERY; MACDONALD, 2002;
CROOKS; SANJAYAN, 2006). Quando ha diminuicdo da diversidade de nicho a
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partir de modificagdes nas estruturas das paisagens, ocorre perda de complexidade
e simplificacéo do habitat (PEIPOCH et al., 2015).

Contudo, certos impactos podem modificar a diversidade de nichos
ecologicos disponiveis sem que ocorra a diminuicdo da complexidade da paisagem
(PEIPOCH et al.,, 2015). Um exemplo disso é o que ocorre quando a variacao
acentuada de pH da agua extingue alguma espécie que ocuparia algum nicho vago
sem necessariamente modificar 0s componentes estruturais da paisagem
(VINEBROOKE et al., 2004).

Apesar do reconhecimento acerca da existéncia da relacdo entre
heterogeneidade, complexidade e biodiversidade, até 0 momento poucos estudos
conseguiram avaliar como a estruturacdo da comunidade de fato se comporta
devido as limitacBes na quantificacdo dos varios aspectos que tornam os habitats
mais ou menos heterogéneos, e como essas interacdes de fato ocorrem - caso
ocorram (WARD et al., 2002).

Para Branco et al. (2010), ndo é trivial entender de que forma os
componentes do sistema influenciam a estrutura das comunidades. Para esses
pesquisadores, o pool regional e o potencial de dispersdo das espécies sdo 0s
fatores de maior relevancia. Entretanto, sabe-se que a diversidade de habitats com
caracteristicas mais heterogéneas suporta maior diversidade do que habitats menos
heterogéneos (BELL et al., 1991; TANIGUCHI; TOKESHI, 2004). Assim, entende-se
gue as variedades (diferentes componentes) e variabilidades (capacidade de
mudanca) presentes em maior ou menor grau nos sistemas aquaticos tém influéncia
na ocorréncia das espécies, juntamente com a histdria evolutiva e a capacidade de
dispersao dos organismos (HILDREW; GILLER, 1994; PERES et al., 2017).

Os estudos que abordam a influéncia da heterogeneidade na estruturacéo
das comunidades biolégicas estdo fornecendo resultados relevantes, mas a
compreensao desse efeito em diferentes escalas pode oferecer novas
interpretacoes (BORNETTE, 1998; TEWS et al., 2004; DING et al. 2016).

A homogeneizacdo ambiental e bidtica pode ser interpretada como a perda
da heterogeneidade ambiental, que leva a perda e homogeneizacao de espécies. O
emprego intensivo da terra na agricultura tem sido comprovadamente associado a
homogeneizacao bittica (BUHK et al., 2017; IONESCU et al., 2022). A converséo de
florestas acarreta na deterioracdo do habitat, o que prejudica um amplo conjunto de

espécies sensiveis a degradacao, permitindo apenas uma pequena porcentagem do


https://esajournals.onlinelibrary.wiley.com/authored-by/Ionescu/D

17

conjunto regional de espécies a sustentar uma comunidade viavel em areas
desmatadas (PETSCH et al.,, 2021), resultando assim na diminuicdo da -
diversidade (homogeneizacdo bidtica). Além disso, alguns efeitos fisicos do
desmatamento, como a deposi¢do de sedimentos no substrato, escassez de restos
de madeira, alteracbes na velocidade do fluxo, reducdo na adicdo de matéria
organica grosseira, aumento nas cargas de sedimentos e poluentes provenientes de
fontes externas, e alteracdo da morfologia do canal, podem reduzir a
heterogeneidade do habitat (EDEGBENE et al., 2021), resultando em menor
diversidade-B (LEAL et al., 2016; CASTRO et al., 2018).

Enquanto a homogeneizacdo bidtica € comumente observada quando héa
um aumento na similaridade entre locais (ou seja, uma diminuigdo na B-diversidade)
causada por perturbacdes provocadas pelo ser humano (como alteracdo de habitat
e introducdo de espécies ndo nativas), a diferenciacédo biotica ocorre quando ha um
aumento na dissimilaridade entre locais (ou variagdo: um aumento na B-diversidade;
MALONEY et al., 2011).

1.4. AECOLOGIA DA PAISAGEM E SUAS FERRAMENTAS

A ecologia da paisagem trata da inter-relacdo entre a ecologia espacial, a
geografia humana e a ecologia cultural (WIENS, 2002). Uma das suas principais
funcdes é integrar os processos ecoldgicos e a complexidade espacial com o
objetivo de entender quais padrdes da heterogeneidade espacial fazem o contexto
para a ocorréncia das mudangas na estrutura dos ecossistemas naturais, quais sao
as préticas e processos responsaveis por estas mudancas e de que maneira 0s
habitats, as espécies e 0s processos ecoldgicos respondem a isso (TURNER, 2015;
TURNER; GARDNER, 2015).

Para a ecologia da paisagem, a interacdo espacial entre os fragmentos
acontece a partir do conceito de conectividade de habitat (WARD, 1998). Para
Pringle et al. (1988), um fragmento pode ser entendido como uma éarea que
apresenta atributos fisicos e bioldgicos similares a partir da capacidade migratéria e
de interacdo do organismo com o meio. Desta forma, esse conceito pode auxiliar no
entendimento dos processos ecossistémicos em riachos, uma vez que a

conectividade de fragmentos em ambientes aquaticos é fator de relevancia para o
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isolamento e para a integracdo dos componentes bibticos e abidticos (FAUSCH et
al., 2002; WIENS, 2002). Fragmentos diferentes em qualidade, a interferéncia dos
limites dos fragmentos no fluxo da agua, o contexto onde o fragmento esté inserido,
a presenca e auséncia de conectividade, os organismos e a estrutura das
comunidades podem ser utilizados com o intuito de compreender 0s processos e
respostas dos ecossistemas aquaticos (WIENS, 2002).

Porém, quando a ideia de ecologia da paisagem surgiu buscava-se entender
apenas 0S componentes e processos ecossistémicos das paisagens terrestres, pois
até aquele momento o0s ecossistemas aquaticos eram entendidos como
subunidades da paisagem terrestre (WIENS, 2002). Atualmente sabe-se que os
ambientes aquaticos possuem componentes e processos ecossistémicos proprios
(WIENS 2002; TOWNSEND et al., 2003; ALLAN, 2004; WU, 2008). O vasto

conjunto de mosaicos e gradientes ambientais ao longo da extensédo de um riacho
faz com que esse sistema se comporte como uma paisagem (WARD, 1998). Assim,
uma paisagem pode ser entendida como uma estrutura composta por mosaicos e
gradientes no espaco, que afetam de forma distinta diferentes organismos atravées
de processos ecoldgicos (WIENS, 2002). Portanto, deve-se considerar as
caracteristicas da paisagem para avaliar os ecossistemas aquaticos (WIENS, 2002).
Foi nos anos de 1960 que surgiu o termo “riverscape” (paisagem fluvial),
proposto por Leopold e Marchand (1968), com o objetivo de descrever os
componentes fisicos, quimicos e bioldgicos dos rios. Ward (1998) utilizou o termo
para se referir aos rios e riachos. Porém, o uso mais atual do termo teve inicio por
volta dos anos 2000, com trabalhos como o de Fausch et al. (2002), Ward et al.
(2002) e Wiens (2002), com o propésito de representar os rios como dependentes
de combinacdes de escalas que apresentavam caracteristicas na estrutura de
habitats, fragmentos, matéria e energia.

A paisagem fluvial esta intimamente relacionada com a paisagem terrestre,
j& que diversos fatores externos limitrofes influenciam os riachos em diferentes
niveis (ALLAN et al., 1997; QUINN, 2000; FAUSCH et al., 2002; ROBINSON et al.,
2002; WARD et al., 2002; TOWNSEND et al.,, 2003). Para Hobbs (1995), a
paisagem terrestre é caracterizada por seus hectares ou quildbmetros quadrados de
extensdo formados por caracteristicas heterogéneas e compostos por ecossistemas
integrados. Assim, as variagées que ocorrem na paisagem fluvial podem ou n&o ser

resultantes dos processos gue ocorrem na paisagem terrestre, sendo que ambas
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em conjunto, ou ndo, podem determinar a estrutura das comunidades aquéticas. Os
fatores de como os elementos entre as duas paisagens sao trocados deve-se as
caracteristicas especificas da paisagem circundante, como a presenca ou auséncia
de vegetacao ciliar, por exemplo (WIENS, 2002).

As paisagens fluviais e terrestres, por possuirem caracteristicas
compartilhadas e distintas, necessitam da implementacdo de técnicas e métricas
especificas para que seja possivel analisar os efeitos da homogenizacdo dos
componentes bidticos e abiodticos dos sistemas, e suas respostas (WIENS, 2002;
EROS; CAMPBELL GRANT, 2015). Entender o comportamento desses efeitos no
ambiente ajuda na escolha de planos de conservacdo mais eficientes (EROS;
LOWE, 2019), uma vez que pode ocorrer restricdo de acesso as respostas quando
as andlises focam em escala da paisagem de forma reducionista (ARROYO-
RODRIGUEZ; FAHRIG, 2014). Neste sentido, a compreens&o da heterogeneidade
em diferentes escalas, como as escalas presentes na paisagem fluvial e na
paisagem terrestre, em conjunto, permite uma avaliagcdo mais proxima do real
funcionamento do sistema, de forma que entender as diferentes escalas de atuagao
dos processos ecoldgicos possibilita a identificacdo de consequéncias ecologicas

provenientes da alteracdo da paisagem ocasionada pelo homem (RISSER, 1999).

1.5. ESCALA DE EFEITO

As andlises que buscam investigar as relacbes entre as condices do meio
aquético e os tipos de uso do solo, envolvem a determinacdo entre diferentes
escalas da paisagem (ALLAN, 2004; SHI et al., 2017; ZHANG et al., 2019).
Usualmente a escolha das escalas da paisagem sdo dependentes do objetivo do
estudo e podem ser consideradas a partir de diferentes aspectos: Para investigar
relacdes locais, em um espaco de interacdo mais restrito, é estipulado um buffer
com largura de cerca de 100 metros a até centenas de metros para cada margem,
com o comprimento de até um quildmetro (ALLAN, 2004; PENG; LI, 2021). Para
investigar relacdes que envolvem todo o comprimento do riacho a montante, &
delimitado um buffer com medidas similares em largura, porém de maior
comprimento (ALLAN, 2004; FERNANDES et al., 2014; MELLO et al., 2018; PENG,;
LI, 2021). Para a avaliacao das relagcdes entre os padrOes da paisagem terrestre e a
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qualidade da agua em uma escala mais ampla é feita a delimitacdo de toda a bacia
a montante do ponto amostral (ALLAN, 2004; FERNANDES et al., 2014; MELLO et
al., 2018; PENG,; LI, 2021).

As escalas locais estdo relacionadas com impactos de origem pontual, mas
gue podem influenciar escalas de efeito maiores, como exemplo, a remoc¢ao da
mata ciliar que pode modificar a temperatura da agua em longos trechos do canal e
0 aumento da entrada de sedimentos e detritos que podem ser transportados por
longas distancias (ALLAN et al., 1997; QUINN, 2000; GONZALES-INCA et al., 2015;
OU et al., 2016). A influéncia da escala que abrange uma maior extensédo da bacia
esta relacionada com instabilidade do fluxo da agua, concentracdo de nutrientes,
entre outros fatores que costumam afetar o corpo hidrico em praticamente toda a
sua extensao (ALLAN, 2004; WIENS, 2002; STANLEY et al., 2016). Contudo, estes
fatores de escalas mais amplas também influenciam as condicfes do sistema em
escala local (ALLAN, 2004; STANLEY et al., 2016; SHI et al., 2017). A influéncia de
uma paisagem sobre outra pode ocorrer em diferentes escalas espaciais, e ainda
podem sofrer influéncia de ac¢des antropicas prévias (ALLAN, 2004; ZHANG et al.,
2019).

Para melhor avaliar a interacdo existente entre as espécies e a paisagem é
necessério considerar a escala onde os componentes da paisagem tém seu efeito
mais expressivo (JACKSON; FAHRIG, 2015). Assim como a escolha pela escala da
paisagem mais apropriada a fim de explorar as relacdes entre a paisagem terrestre
e a paisagem aquatica, existem diferentes escalas para se analisar o
comportamento das espécies de interesse frente aos distirbios, uma vez que o
efeito da escala nas espécies depende do grupo que estd sendo considerado
(MIGUET et al., 2016). A escala de efeito é dependente de caracteristicas inerentes
a espécie de interesse, como a capacidade migratoria e a adaptabilidade, ou seja, é
necessario considerar seu potencial de dispersdo e abrangéncia territorial
(BRENNAN et al., 2002). As espécies com menor capacidade de disperséo
respondem aos componentes da paisagem em escalas mais reduzidas (JACKSON;
FAHRIG, 2012; RICCI et al., 2013). Porém, para Galan-Acedo et al. (2018), a escala
de efeito € mais dependente dos componentes da paisagem e do contexto da regido
do que das caracteristicas e respostas das espécies.

Considerando que o efeito da paisagem pode ser entendido como a

extensdo, onde a relacdo entre a espécie e a paisagem ocorre com maior
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intensidade, as escalas de efeito da paisagem variam de acordo com a espécie
analisada (GALAN-ACEDO et al., 2018). A selec&o das escalas e tipos de paisagem
devem considerar o efeito da paisagem em relacdo as espécies-alvo (JACKSON;
FAHRIG, 2015; ORDONEZ-GOMEZ et al., 2015). Isso ocorre, pois as espécies s&o
diferentes, possuindo maneiras de ocupar e se locomover de diferentes maneiras
(JACKSON; FAHRIG, 2012). Para a escolha da escala para macroalgas bentonicas,
por exemplo, deve-se considerar a capacidade de dispersado e abrangéncia territorial

desses organismos.

1.6. MACROALGAS COMO BIOINDICADORES DE INTEGRIDADE ECOLOGICA

O termo “alga” surgiu em meados de 1750, e foi usado para denominar uma
vasta variedade de organismos (BICUDO; MENEZES, 2006), porém até os dias
atuais se discute sobre a interpretacdo do que seriam as algas (GOLOLOBOVA;
BELYAKOVA, 2022). Para as macroalgas, objeto deste estudo, foi considerado o
conceito de SHEATH & COLE (1992). Segundo esses pesquisadores, as
macroalgas sdo um grupo com estrutura do talo visivel a olho nu.

De acordo com Peres e colaboradores (2009), as principais linhagens de
macroalgas sédo Chlorophyta, Cyanophyta, Heterokontophyta e Rhodophyta. Dentro
do grande grupo das algas, a grande maioria das espécies sdo fotossintetizantes
dotadas de clorofila, com o ciclo de vida dependente da agua. As algas nado
possuem raizes, caules ou folhas verdadeiras; sdo seres eucariontes (salvo as
cyanobacterias) constituidos de uma célula (e.g. Chlorella) ou mais células (e.g.
Cladophora) com grandes talos que podem apresentar tecidos e vasos condutores
(BICUDO; MENEZES, 2006; MARQUES; AMERICO-PINHEIRO, 2017).

As macroalgas bentdnicas s&o produtores primarios que podem ser
utiizadas como bioindicadoras da qualidade dos sistemas aquaticos, por
responderem rapidamente as variacdes do ambiente, por conta de sua organizacao
bentdnica de baixa mobilidade (FIGUEIREDO et al., 2004; DELGADO et al., 2012;
EL SHOUBAKY, 2013; DOS SANTOS; CAMPOS, 2016; AR GALL et al., 2016;
TANAKA et al., 2016; TERRA et al.,, 2016). A composicdo de comunidades
autotréficas em um sistema pode variar amplamente caso exista altas

concentragfes de nutrientes, visto que ha estimulo ao crescimento populacional
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(QUINN, 2000). Por esse motivo, elas sédo utilizadas até mesmo para avaliar e
classificar corpos hidricos costeiros e de transicdo (AR GALL et al.,, 2016).
Adicionalmente, agem estruturando as comunidades biolégicas do sistema,
uma vez que compdem a base da teia tréfica (HOLMES; WHITTON, 1981,
BRANCO et al., 2017). Por esse motivo, mudangas na estrutura das comunidades
de macroalgas podem ser prejudiciais para a vida aquéatica como um todo (COAT et
al., 2009). Assim sendo, por apresentarem potenciais respostas as mudancas
ambientais, e de certa maneira auxiliarem na manutencdo da biodiversidade, é
importante conhecer sua diversidade e sua distribuicdo espacial para que seja
possivel trabalhar com propostas de manejo e conservacao das espécies e dos
ecossistemas aquaticos onde estao inseridas (DUBOIS, 2003; BINI et al., 2006).

De modo a adquirir um conhecimento mais amplo acerca do grupo, foram
realizados estudos em todo o mundo buscando encontrar padrdes de distribuicdo
espacial e temporal das comunidades de macroalgas, considerando componentes
fisicos e quimicos do ambiente (SHEATH & COLE, 1992; BRANCO; NECCHI
JUNIOR, 1998; NECCHI JUNIOR et al., 2000; BRANCO et al., 2009, entre outros).
Contudo, ndo esta totalmente clara a compreensao sobre quais sdo os fatores que
regem a variacdo da estrutura das comunidades, pois diversos fatores sao
apontados como potenciais modificadores; por exemplo a temperatura da agua
(SHEATH; HAMBROOK, 1990), irradiancia (DENICOLA et al., 1992), velocidade da
corrente (NECCHI JUNIOR et al., 1991), condutividade (BIGGS, 1990; SHEATH;
COLE, 1992; NECCHI JUNIOR et al., 1994), tipo de substrato (BIGGS, 1990;
GORDON et al., 1992), e pH (SHEATH; COLE, 1992). Embora com muito
conhecimento acumulado em varias partes do mundo ao longo dos anos, ainda é
necessario avancar mais no tema sobre os mecanismos envolvidos na explicacdo
desses padrdes, através de estudos envolvendo novas abordagens e conjuntos de
variaveis diferentes e mais integradas que possam mostrar potenciais caminhos
para essa compreensdo, uma vez que ndo € possivel aplicar todos os
conhecimentos de sistemas temperados em sistemas tropicais e subtropicais
(PRATT; CHANG, 2012; DODDS et al., 2014).
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1.7. JUSTIFICATIVA

Se faz necessario conhecer os efeitos dos componentes da paisagem que
estruturam as comunidades para entender quais e como os fatores influenciam na
distribuicdo dos taxons de macroalgas para que, a partir deste entendimento, seja
possivel considerar a conservacdo das paisagens ecossistémicas, possivelmente
com o desenvolvimento de estratégias de conservacdo em estudos e projetos
sequenciais ao presente trabalho (FAHRIG et al., 2011). Na maioria dos casos, a
elaboracdo de planos de manejo e conservacdo nao consideram as paisagens
fluviais e terrestres de forma integrada (ABELL; ALLAN; LEHNER, 2007; NEL et al.,
2009). Esforcos que visam integrar as duas paisagens sado primordiais para um
manejo mais eficiente, a partir de uma maior compreensdo sobre 0os mecanismos
gue impactam os ecossistemas de riachos a partir do uso do solo (EROS et al.,
2018; ZHANG, 2019). Essa compreensao pode partir de estudos que visam analisar
as respostas de espécies-chave, assim como a resposta do ecossistema diante das
influéncias impostas pelas praticas humanas, uma vez que as paisagens fluviais
estdo sob constante pressdo (ALLAN, 2004).

As macroalgas podem ser consideradas bioindicadoras da qualidade da agua
por apresentarem caracteristicas importantes na avaliacdo, estrutura,
funcionamento e produtividade dos ambientes |6ticos e Iénticos (GALLOWAY et al.,
2012). As algas sdo produtores primarios e servem como alimento para outros
organismos aquaticos e também terrestres, como o0s seres humanos (GUPTA;
PANDEY, 2007; GALLOWAY et al., 2012). A capacidade em responder rapidamente
aos poluentes dissolvidos na agua as torna uma boa op¢do para a avaliacdo
ambiental, pois absorvem poluentes organicos e inorganicos, metais pesados e
substancias radioativas (DODDS et al., 2002; ALP et al., 2012; TANAKA et al.,
2016).

Apesar de sua relevancia ecossistémica, estima-se que o0 numero de
espécies descritas é substancialmente menor do que o0 numero real, para a regiao
neotropical (GUIRY, 2012; ANTONELLI et al. 2018). A partir do levantamento de
taxons (espécies e grupos vegetativos) juntamente com aspectos da paisagem

terrestre e riverina, o presente trabalho busca somar aos esforcos de amostragem



24

para os grupos de macroalgas na regiao neotropical, podendo ser utilizado como
base para subsidiar acbes de manejo e conservagao.

Planos de conservacdo e manejo precisam considerar as bacias
hidrograficas, uma vez que as bacias funcionais possibilitam o fluxo natural dos
elementos, matéria, energia, e organismos entre a paisagem fluvial e a terrestre
(LOWE; LIKENS, 2005; DOODY, 2016).

Considerando que o planeta estd passando pelo seu sexto evento de
extincdo em massa, com mudancas climéticas significativas (BARNOSKY et al.,
2011), a discussao sobre impactos ambientais e homogenizacdo dos ecossistemas
causados majoritariamente por acdes antrépicas se faz necesséria. As iniciativas de
conservagao e manejo precisam ser discutidas com prioridade (MCDONALD et al.,
2016).
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2. OBJETIVOS

2.1. OBJETIVO GERAL

O presente estudo tem como objetivo investigar os efeitos do uso do solo na
homogenizacdo de microhabitats de riachos subtropicais e seus efeitos na
estruturagdo das comunidades de macroalgas, através da integracdo entre fatores
gue envolvem processos ecolégicos da paisagem terrestre (“landscape”) e da
paisagem fluvial (“riverscape”). O trabalho prop&e obter medidas locais dessas duas
paisagens buscando correlacionar suas variaveis com diferencas detectadas na

estruturagéo local das comunidades de macroalgas de riachos ao longo do espago.

2.2. OBJETIVOS ESPECIFICOS

e Analisar como o0 riverscape e landscape atuam na estruturacdo das
comunidades de macroalgas e se ocorre o processo de homogenizagao
ambiental;

e Avaliar a existéncia de pressdo sobre as comunidades de macroalgas
decorrentes da homogenizagdo ambiental, caso esse processo ocorra;

e Verificar a relevancia da integracdo entre fatores da paisagem terrestre e
aguatica na estruturacdo das comunidades de macroalgas de riachos
subtropicais, a partir da relacdo dos componentes da paisagem com variaveis

de qualidade da agua.

A predicdo deste projeto € que as paisagens fluviais (“riverscape”) e
terrestres (“landscape”) mais heterogéneas, além de outros conjuntos de variaveis
abidticas, de forma conjunta ou ndo, sustentariam uma maior riqueza de espécies
de macroalgas de riachos subtropicais, aumentando a diversidade alfa (a). Além
disso, esses mesmos fatores poderiam proporcionar composicdes mais

diversificadas, com riachos sustentando maiores contribuicdes a diversidade beta

(B).
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3. MATERIAL E METODOS

3.1. AREA DE ESTUDO

Este trabalho € parte de um projeto maior intitulado “Efeito de micropoluentes
na biodiversidade de algas e peixes de riachos das microbacias do entorno do
reservatoério de Itaipu — regido transfronteirica (BR — PY).”

A abrangéncia amostral do presente estudo inclui riachos subtropicais de
segunda até quarta ordem, que estdo geograficamente localizados em dois paises
fronteiricos, Brasil e Paraguai. Ao todo foram amostrados 17 riachos no Brasil e 14
no Paraguai. Todos os pontos amostrais compreendem partes da bacia do Rio
Parana 3, na regido Oeste do Parana e na regido da margem direita do reservatorio
de Itaipu, ao Leste do Paraguai, entre as coordenadas 24°04' a 25°27' de latitude
Sul e 53°26' a 55°08' de longitude Oeste (Figura 1). Todos o0s riachos sé&o
independentes entre si e drenam para o reservatorio da usina hidrelétrica de Itaipu.
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Figura 1 Mapa da regido contendo os pontos amostrais. Mapa adaptado, originalmente

desenvolvido pela Itaipu Binacional e pelo Parque Tecnolégico de ltaipu (PTI).
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Considerando a classificacdo de Koppen, o clima da regido é subtropical
(Cfa), com a precipitacéo anual variando entre 1.600 a 1.900 mm (ALVARES et al.,
2014). A Mata Atlantica € o bioma majoritario da regido amostrada, apresentando
variacdo de altitude de 150 a 800 metros em relacédo ao nivel do mar (DI BITETTI et
al., 2003).

A amostragem foi realizada em duas ocasides (nos meses de fevereiro e
julho de 2019), para ampliar a coleta de informac¢do com relagdo as comunidades de
algas ocorrentes da regido. No entanto, as principais variaveis abidticas do trabalho
relacionadas ao “Landscape” e “Riverscape” foram mensuradas uma unica vez. Por
esta razdo os dados de macroalgas foram sintetizados em cada ponto e
representam o total de espécies encontradas na soma das duas amostragens. As
medidas morfométricas e de qualidade da agua foram mensuradas nas duas
ocasides e os valores analisados correspondem a média das amostragens.

A definicdo para selecdo dos riachos seguiu alguns critérios: (i) que
estivessem inseridos em um gradiente ambiental desejado a partir de fotos de
satélite e estimativa visual in loco (riachos localizados em areas mais conservadas,
predominantemente nao-agricola; riachos localizados em areas com atividade
agricola moderada; riachos localizados em areas com atividade agricola intensa); (ii)
gue fossem de acesso facilitado; (iii) que fossem microbacias do entorno do
reservatorio da Itaipu tanto na margem esquerda, quanto na margem direita (para
cada microbacia, toda a area de drenagem acima do segmento amostrado, segundo
conceito de Allan (2004), por assumir ser a area que influencia o segmento); (iv) que
fossem de segunda até quarta ordem (segundo classificacdo de Strahler, 1957),
uma vez que geralmente sistemas menores apresentam maior intensidade de
resposta aos efeitos do ambiente (SOMLYAI et al.,, 2019). Os métodos e
equipamentos de amostragem foram padronizados para todos os pontos de coleta

afim de reduzir erros amostrais.

3.2. DELINEAMENTO AMOSTRAL E ESTRUTURA DO MODELO EXPERIMENTAL

O conjunto de 31 segmentos de riachos amostrados foi utilizado na analise
com os riachos tratados como réplicas para o modelo testado. A estrutura do

modelo experimental testado est4 apresentada abaixo (Figura 2).
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Figura 2 Modelo do experimento com as predi¢cdes dos efeitos diretos e indiretos da agricultura na

riqueza de macroalgas (S) e na diversidade beta (LCBD). I. Variagdo da distribuicdo anual de

precipitacéo; Il. Intensidade da agricultura; 1ll. Mata ciliar; IV. Empobrecimento da qualidade da agua;

V. Heterogeneidade (riverscape); VI. Vazao.

Cada conjunto de variaveis bidticas ou abidticas hipotetizado no modelo

testado foi tratado de acordo com a natureza dos dados, conforme demonstrado na

Tabela 1 e explicado abaixo.

Tabela 1 Relacéo das variaveis hipotetizadas, descri¢des das variaveis mensuradas e das variaveis

preditoras utilizadas na anéalise SEM.

Variaveis

Ref. S
hipotéticas
s Riqueza de
macroalgas

Variaveis mensuradas

Espécies ou grupos vegetativos coletados
no segmento de 10m de acordo com os
métodos do subtdpico 3.3.

Proxy (variavel
preditora
utilizada na
analise SEM)

Numero de taxons
de macroalgas por
segmento



LCBD

Diversidade
beta de
macroalgas

Precipitacdo

Paisagem na
microbacia
(Landscape)

Vegetagdo
riparia

Qualidade da
agua

Paisagem
fluvial
(Riverscape)

A partir das planilhas de ocorréncia dos
taxons de macroalgas foi extraido o valor de
diversidade beta do conjunto de riachos e a
contribuicdo de cada segmento, o LCBD,
conforme método descrito no subtopico 3.4.

Varidveis retiradas da série historica do
WorldClim database em uma resolugéo
espacial de 1 km2. Selec¢ao da “Amplitude de
variagdo da precipitagdo” como variavel
selecionada para representar a categoria.

Percentual de cada uma das seguintes
categorias de uso e ocupagdo nas
microbacias da area de drenagem acima do
segmento amostrado, conforme o método
descrito no subtdpico 3.5.

O percentual de agricultura foi o maior uso e
se apresentou colinear com as outras
demais categorias representativas, sendo o
unico mantido na analise para representar a
variavel.

Percentual de vegetagdo ciliar mensurada
em cada microbacia acima do segmento
amostrado em relacdo aos outros usos,
conforme o método descrito no subtdpico
3.5.

Um conjunto de variaveis de qualidade da
agua foi mensurado e analisado conforme os
métodos descritos no subtdpico 3.6.

Medidas de um conjunto de variaveis
estruturais em 16 subparcelas em cada
segmento analisado conforme métodos
detalhados no subtopico 3.7.
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LCBD como proxy
da diversidade
beta

Amplitude de
variagéo da
precipitacao

Percentual de
agricultura como
proxy de
homogenizacao da
paisagem

Percentual de
mata ciliar na
microbacia

Eixo 1 da PCA
como proxy da
deterioracdo da
gualidade da agua

Distancia média do
centréide das 16
amostras de cada
riacho ordenadas
a partir de uma
PCoA baseada em
distancia
Euclidiana
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Variaveis morfométricas foram mensuradas
conforme o0s métodos detalhados no | Volume do corpo
Morfometria do | subtépico 3.8. Como vazdo € a variavel | d’agua como proxy
riacho mais integradora e foi colinear com as | de tamanho do
demais, ela foi a Unica mantida para | riacho.
representar a categoria

Vi

3.3. AMOSTRAGEM DE MACROALGAS

Os dados de macroalgas aqui analisados foram obtidos a partir das
informacfes obtidas do projeto maior indicado acima. As coletas e identificacdo
seguiram os procedimentos convencionais, onde as amostras de macroalgas foram
obtidas com o uso da técnica da transecdo em 10 metros de segmento de riacho,

onde foi realizada a coleta manual a partir de observacéo e deteccgéo visual (KREBS,
1989; NECCHI JUNIOR et al., 1995, NECCHI JUNIOR, 2004). O critério de inclus&o
utilizado para macroalgas seguiu o conceito definido por Sheath e Cole (1992).

Para auxiliar na visualizacdo dos espécimes em campo foi utilizado um balde
de acrilico com fundo transparente (viewbox) (NECCHI JUNIOR et al., 1994). Os
espécimes coletados foram preservados em uma solucdo de formaldeido 4%. A
confirmacao e identificacdo das espécies coletadas foram realizadas em laboratorio
com auxilio de um microscépio éptico binocular Zeiss Axioskop Al, acoplado a um
sistema de captura de imagens. As observagBes das estruturas microscopicas e
analises morfométricas foram realizadas em laboratério, por pessoal qualificado. A
estrutura da comunidade de macroalgas foi analisada em cada ponto amostral
levando em consideracao a presenca de espécies detectadas.

A diversidade local de macroalgas (diversidade a) em cada um dos 31
riachos foi estimada a partir do levantamento da riqueza de taxons em cada um dos
segmentos analisados. Os taxons foram compostos por populacdes identificadas em
nivel especifico, populacdes identificadas somente em nivel genérico, onde néo foi
possivel identificar até o nivel de espécie, e conjunto de populagdes estéreis.

A lista dos taxons encontrados é apresentada na Tabela 2 e estdo
disponiveis nos relatorios entregues a Itaipu Binacional e divulgacdo publica feita

aos parceiros do projeto.
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Tabela 2 Dados de ocorréncia dos taxons de macroalgas para as microbacias no entorno do

reservatério da ltaipu Binacional, onde MBR: microbacia em territério brasileiro e MPY: microbacia

em territério paraguaio.

Total de Pontos
de Ocorréncia

Pontos de Ocorréncia

Aegagropilopsis sterrocladia

Arnoldiella emedii

Cladophora sp.
Closterium sp.

Ecballocystis pulvinata

Gongrosira sp.
Klebsormidium fluitans
Klebsormidium sp.

Microspora stagnorum

Mougeotia sp.
Oedogonium sp.1

Oedogonium sp.2

Oedogonium sp.3
Oedogonium sp.4
Oedogonium sp.5
Palmellopsis sp.

Spirogyra sp.1

Spirogyra sp.2

Spirogyra sp.3
Stigeoclonium amoenum
Stigeoclonium helveticum
Tetraspora gelatinosa
Tetraspora lubrica
Zygnema sp.

MBRO02, MBRO7, MBR09, MBR10, MBR11,
MBR12

MBRO1, MBR0O2, MBR05, MBR06, MBROS,
MBRO09, MBR10, MB11, MBR13, MBR14, 11
MBR15

MBR11
MPY15

MPY02, MPYO07, MPY10, MPY11, MBROG,
MBRO09, MBR10, MBR11, MBR14

MPY16, MBR16
MPYO05
MBRO7

MPY03, MPY05, MPY07, MPY09, MPY10,
MPY11, MPY17

MBR14
MPYO7 1

MPYO03, MPY04, MPY09, MPY10, MPY11,
MPY17, MBR04, MBR06, MBR14, MBR17

MPY17, MBRO1, MBRO7
MPYO07, MBRO7

MPY04, MBR17

MPYO08

MPYO05, MBRO1, MBR04, MBR06, MBRO09,
MBR10, MBR11, MBR13

MPYO01, MPY03, MPY07, MPY08, MPY10,
MPY11, MPY16, MBRO7, MBR11, MBR12, 12
MBR14, MBR17

MBRO7

MPYO05, MPYO07, MBR14
MPYO09

MPYO03, MPY07, MPY10
MPYO03

MPY03, MPY17

10
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Chamaesiphon confervicola

Chroococcopsis fluviatilis

MPY02, MPY03, MPY05, MPY07, MPYO08,
MBRO08, MBR10, MBR11, MBR14, MBR15, 11
MBR17

MPY02, MPY03, MBR02, MBR03, MB04,
MBRO06, MB10, MBR11, MBR15



Cianobactéria ndo identificada 1
Cianobactéria ndo identificada 2

Coelosphaerium cf.
kuetinguianum

Geitlerinema sp.
Geitlerinema splendidum
Geitlerinema cf. unigranulatum

Homoeothrix cf. juliana

Leptolyngbya aff. lagerheimii

Lyngbya hollerbachii
Lyngbya nigra

Lyngbya sp.

Microcoleus autumnalis
Microcoleus subtorulosus
Microcoleus aff. subtorulosus
Nostochopsis lobatus
Oscillatoria cf. limosa
Phormidium cf. nigrum
Phormidium sp1.
Phormidium sp2.
Phormidium sp3.
Phormidium cf. stagninum
Pleurocapsales sp1.
Pleurocapsales sp2.

Potamolinea aerugineocaerulea

Schizothrix sp.

1

Amphipleura sp.
Epithemia sp.

Eunotia spp.

Fragilariforma sp.
Frustulia crassinervia

Gomphonema sp.

Hydrosera whampoensis

Melosira varians
Pinnularia sp.
Pleurosira laevis

MPY06, MPY17
MBRO6

MBRO7

MPY10
MBRO7, MBR 09, MBR17
MPY07, MPY08

MPYO01, MPY03, MPY09, MPY10, MBRO04,
MBRO5, MBR09, MBR11, MBR14

MPY02, MPY03, MPY05, MPY07, MPYO08,
MPY09, MPY10, MPY11, MPY17, MBRO2,
MBRO03, MBR06, MB08, MBR10, MBR11,
MBR14, MBR15

MBRO08

MPYO1

MBR15

MPYO07, MPY08, MPY09, MPY11, MBR0O4
MBRO1

MPY10, MPY11

MPYO01, MPY02, MPY04, MBR10, MBR17
MBRO09

MBR12

MBR14

MBRO02, MBRO5

MBRO03, MBR15

MBRO2

MPY11, MBR14

MPY02, MBRO1, MBRO5, MBR14, MBR15

MPYO01, MPY02, MPY03, MPY04, MPYO05,
MPYO06, MPY07, MPY08, MPY09, MPY10,
MPY11, MPY15, MPY16, MBRO6, MB12, MBR17

MBRO09, MBR14

MBR13
MBROS5

MPYO01, MPY03, MPY05, MPY16, MPY17,
MBRO7

MPYO01, MPY11, MPY16, MPY17

MPY06, MPY08, MPY10, MBR03, MBR14

MPYO08, MPY17, MBR0O6, MBRO7, MBR11,
MBR17

MBRO04, MBRO05, MBR08, MBR09, MBR10,
MBR11, MBR12, MBR15

MPYO08, MBRO3
MBR13
MBRO04, MBRO5, MBR06, MBR08, MBR09,

17

GO N RFP NNRPRRPRRLROONROJORRR

32



33

MBR10, MBR11, MBR15

Terpsinoé musica MPY08, MBRO08 2
MPY03, MPY04, MPY05, MPY06, MPY07,
Ulnaria ulna MPY08, MPY09, MPY10, MPY16, MBRO1, 14

MBRO4, MBR11, MBR14, MBR17

MPYO01, MPY02, MPY03, MPY04, MPYO05,
MPYO06, MPY07, MPY08, MPY10, MPY11,
"Chantransia” MPY15, MPY16, MBR0O1, MBR02, MBRO3, 22
MBRO08, MBR11, MBR13, MBR14, MBR15,
MBR16, MBR17

MPYO01, MPY03, MPY04, MPY05, MPYO07,

Kumanoa ambigua MPY08, MPY10, MPY11, MPY16, MBR17 10
Montagnia macrospora MPY02 1
Nocturama novamundensis MBR13 1
Torularia puiggariana MPY10, MBR17 2
Virescentia viridebrasiliensis MPY03, MPY09, MPY11 3
~ xANTHOPHYCEAE
Vaucheria sp. MPYO05, MPY08, MPY10, MPY11 4

3.4. METODO DE OBTENCAO DO LCBD

Como forma de estimar a diversidade beta (B) espacial da comunidade de
macroalgas a partir de um valor Unico para cada microbacia, foi utilizada a anélise
de Contribuicdo dos Locais para a Diversidade Beta (LCBD). Através da LCBD é
possivel analisar a singularidade dos riachos em relacdo a composicdo das
espécies de macroalgas (LEGENDRE; DE CACERES, 2013). Para o calculo da
LCBD dos riachos foi utilizado uma matriz de distancia Euclidiana e para a
composicdo de espécies, foi utilizado o indice de Jaccard, conforme uma das
opcdes de indice de similaridade apresentada por Legendre e De Céaceres (2013). O
método LCBD foi utilizado com o intuito de estimar a contribuicdo de cada um dos
31 riachos para a diversidade, uma vez que este método é capaz de gerar um valor
de singularidade, onde é possivel observar a particularidade de cada riacho em
termos de diversidade-3. Os riachos com maiores valores de LCBD s&o os que mais
contribuem para a diversidade-B, ou seja, riachos com LCBD maior possuem
composicdo de espécies mais singulares. Devido a sua utilidade para estimar a

singularidade de locais e suas contribuicdes para pools regionais, este método de
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andlise tem sido bem explorado em estudos mais recentes. Desta forma, a LCBD foi
escolhida como método analitico por considerarmos que a mesma fornece
resultados satisfatorios acerca da diferenciacdo da composicdo das espécies em
escalas espaciais (LEGENDRE; DE CACERES, 2013).

A tabela 3 apresenta os resultados dos valores de LCBD para 0s segmentos
de riachos amostrados.

Tabela 3 Valores de Contribuicdo dos Locais para a Diversidade Beta (LCBD) para os segmentos

dos 31 riachos amostrados. MBR: microbacia em territério brasileiro, MPY: microbacia em territorio

paraguaio.

Riacho LCBD Riacho LCBD
MBRO1 0,03374044 MPYO1 0,03155554
MBRO02 0,03285789 MPYO02 0,02997283
MBRO3 0,03437872 MPY03 0,02723316
MBRO0O4 0,03352777 MPY04 0,03050765
MBRO5 0,03715256 MPY05 0,02885804
MBRO6 0,03096816 MPY06 0,03268163
MBRO7 0,03965275 MPYOQ7 0,02910483
MBROS8 0,03148783 MPY08 0,02974703
MBRO9 0,03530024 MPYQ09 0,03267146
MBR10 0,03059264 MPY10 0,02848996
MBR11 0,02624035 MPY11 0,02984427
MBR12 0,03679981 MPY15 0,03503420
MBR13 0,03662830 MPY16 0,03007560
MBR14 0,03013592 MPY17 0,03697143
MBR15 0,03029656

MBR16 0,03796375

MBR17 0,02952867

3.5. ANALISE DA PAISAGEM (LANDSCAPE)

Para a analise das variaveis das microbacias foi utilizado o percentual de
composicdo e configuragdo da paisagem de tamanhos variaveis, como uso e
ocupacdo do solo por categorias, através de imagens de satélite. Somente as
categorias que representaram pelo menos 5% em pelo menos uma das microbacias
foram listadas (Tabela 4). Estes dados foram obtidos na regido a montante de cada

ponto amostral, uma vez que as atividades antropicas nesta regido da microbacia
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exercem maior influéncia nos pardmetros da 4gua do segmento sob investigacao
(STRAYER et al., 2003; ALLAN, 2004; DE MOLINA et al., 2017).

A partir de dados de percentual de composicdo da paisagem, as
microbacias foram analisadas quanto aos tipos de ocupacdo espacial adjacentes
sendo eles:

(i) Agricultura (permanente e temporaria, de diferentes gradientes de intensidade);
(ii) Urbanizacéo (areas urbanas);

(i) Mata (florestas naturais, areas reflorestadas e vegetacao ciliar);

(vi) Agua (lagos, lagoas e acudes);

(v) Pastagem (area de campo).

Os parametros de heterogeneidade terrestre (uso e ocupacao do solo e seus
percentuais, integridade da mata ciliar, uso da agua) de cada microbacia foram
obtidos através de registro cartografico regional. O programa QGIS 3.4 foi utilizado
para andlise das imagens de satélite e o programa Fragstats 4.0 foi aplicado para o
célculo da cobertura relativa (MCGARIGAL; MARKS, 1995). Parte das linhas de rios
menores foram disponibilizadas pela Itaipu Binacional. As linhas de rios maiores
foram obtidas a partr do banco de dados disponivel no link:
http://hidroweb.ana.gov.br/HidroWeb.asp?Tocltem=4100, da Agéncia Nacional de
Aguas (ANA).

Tabela 4 Percentual de composicéo e configuracdo da paisagem a partir do uso e da ocupacgédo do
solo, para as microbacias no entorno do reservatorio da Itaipu Binacional que representaram acima
de 5% da composicdo em ao menos uma das microbacias. MBR: microbacia em territério brasileiro,
MPY: microbacia em territério paraguaio. AGR: agricultura, AGU: agua, FLO: floresta, MCL: mata

ciliar, URB: urbano, PAS: pastagem.

AGR AGU FLO MCL URB PAS
MPYO01 0,76 0,001 0,020 0,06 0,000 0,14
MPY02 0,80 0,004 0,003 0,11 0,000 0,07
MPY03 0,73 0,001 0,030 0,15 0,000 0,06
MPY04 0,78 0,001 0,030 0,02 0,009 0,14
MPY05 0,66 0,002 0,020 0,08 0,022 0,18
MPY06 0,81 0,001 0,010 0,14 0,000 0,03
MPYO7 0,73 0,016 0,160 0,00 0,000 0,06
MPY08 0,46 0,000 0,010 0,52 0,000 0,00
MPY09 0,85 0,002 0,000 0,07 0,000 0,05
MPY10 0,85 0,011 0,010 0,05 0,000 0,06

MPY11 0,83 0,001 0,010 0,09 0,000 0,05


http://hidroweb.ana.gov.br/HidroWeb.asp?TocItem=4100
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MPY15 0,22 0,075 0,010 0,69 0,000 0,00
MPY16 0,62 0,017 0,040 0,32 0,000 0,00
MPY17 0,58 0,013 0,020 0,11 0,000 0,26
MBRO1 0,55 0,000 0,060 0,18 0,000 0,15
MBR02 0,70 0,004 0,120 0,07 0,000 0,06
MBRO3 0,74 0,003 0,040 0,11 0,002 0,08
MBRO4 0,20 0,003 0,190 0,00 0,008 0,56
MBRO5 0,39 0,002 0,070 0,08 0,004 0,40
MBRO6 0,13 0,006 0,040 0,18 0,016 0,58
MBRO7 0,31 0,009 0,070 0,22 0,002 0,36
MBRO8 0,64 0,009 0,050 0,07 0,000 0,19
MBRO9 0,04 0,003 0,030 0,15 0,000 0,76
MBR10 0,09 0,003 0,030 0,16 0,018 0,66
MBR11 0,17 0,001 0,020 0,29 0,000 0,50
MBR12 0,70 0,002 0,020 0,16 0,013 0,08
MBR13 0,69 0,003 0,090 0,06 0,002 0,14
MBR14 0,68 0,001 0,002 0,22 0,003 0,08
MBR15 0,67 0,003 0,030 0,12 0,000 0,16
MBR16 0,52 0,002 0,020 0,12 0,217 0,09
MBR17 0,78 0,007 0,010 0,10 0,000 0,08
Os de paisagem apresentaram uma grande colinearidade,

especialmente entre a agricultura e as demais categorias mais representativas.

Assim, definiu-se a escolha da atividade com processo que gera maior pressao aos

ambientes, neste caso a agricultura (NESSIMIAN et al., 2008).

3.6. QUALIDADE DA AGUA

Para mensurar o fésforo total (PT) e o nitrogénio total (NT), foi utilizado

método espectrofotométrico (OUCHI-MELO et al.,

2021). Os parametros de

condutividade especifica (Cond, mS cm), pH, turbidez (Turb, NTU), oxigénio

dissolvido (OD, mg.L?) e solidos totais (STD, g.L?), foram obtidos com uma sonda

multiparametros Horiba U-50.

Cinco variaveis foram consideradas indicadores de qualidade da &gua:

oxigénio dissolvido (OD), fésforo total (PT), nitrogénio total (NT), condutividade

(Cond) e sdlidos totais (STD). Essas variaveis foram selecionadas a partir de

colinearidade e a partir de outros estudos onde essas variaveis tém se mostrado
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relevantes para as comunidades aquaticas. Os dados destas variaveis aqui
apresentados correspondem aos apresentados por Ouchi-Melo (2021) e os métodos

de analise destas variaveis podem ser encontrados em detalhe neste estudo.

Tabela 5 Valores Unicos por segmento para parametros fisicos e quimicos da heterogeneidade
paisagistica interna dos riachos (riverscape) para as microbacias no entorno do reservatério da Itaipu
Binacional. MBR: microbacia em territorio brasileiro, MPY: microbacia em territério paraguaio, Cond:
Condutividade (mS cm™); pH; OD: Oxigénio Dissolvido (mg.L?); STD: So¢lidos Totais Dissolvidos (g.L
1); Turb: Turbidez (NTU); NT: Nitrogénio Total (ug L-1) e PT: Fésforo Total (ug L1).

Cond pH oD STD Turb NT PT
MPYO1 0,017 7,06 7,52 0.011 18 171 25
MPY02 0,020 7,10 8,46 0.013 9 277 25
MPYO03 0,014 6,96 8,17 0.009 9 146 25
MPYO04 0,013 7,13 8,43 0.009 21 173 25
MPYQ05 0,013 7,01 8,06 0.008 14 143 25
MPYO06 0,024 6,58 8,27 0.016 24 478 45
MPYOQ7 0,002 7,07 8,57 0.002 17 139 29
MPYO08 0,019 6,92 8,81 0.013 9 370 46
MPYQ09 0,013 6,68 8,17 0.008 47 162 69
MPY10 0,017 6,79 8,34 0.011 19 303 34
MPY11 0,018 6,88 8,58 0.012 15 437 29
MPY15 0,004 7,28 7,63 0.003 30 105 40
MPY16 0,011 6,73 8,62 0.008 10 110 50
MPY17 0,010 6,98 7,44 0.007 17 114 25
MBRO1 0,168 7,38 8,13 0.109 17 2989 82
MBRO2 0,114 7,21 9,42 0.075 43 3344 132
MBRO3 0,103 7,39 8,64 0.067 29 1614 96
MBRO04 0,106 7,70 9,37 0.069 22 695 70
MBRO5 0,082 7,63 10,35 0.053 8 638 33
MBRO6 0,107 7,79 8,65 0.070 3 448 25
MBRO7 0,111 7,47 8,82 0.072 16 1925 56
MBRO08 0,070 7,49 8,84 0.046 14 1876 41
MBRO09 0,115 7,61 8,82 0.075 1 348 30
MBR10 0,067 7,75 8,79 0.044 13 1528 44
MBR11 0,088 7,81 9,72 0.057 1 491 43
MBR12 0,055 7,56 8,90 0.036 5 478 52
MBR13 0,047 7,38 8,61 0.030 5 1770 58
MBR14 0,029 7,37 7,89 0.019 8 207 25
MBR15 0,067 7,21 8,40 0.044 7 649 25
MBR16 0,213 7,37 9,00 0.139 7 6232 1497

MBR17 0.025 7.19 8.48 0.016 14 275 35
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Para observar padrdoes das estacbes de amostragem de acordo com as
variaveis de qualidade da agua a partir da analise das cinco variaveis abiéticas, foi
utilizada a Andlise de Componentes Principais (PCA). O primeiro eixo da PCA
apresentou a maior parte da variagdo (72%). Este eixo foi negativamente
correlacionado com o Oxigénio Dissolvido (r = -0.440). Por outro lado, o Fdésforo
Total esteve positivamente associado ao eixo 1 da PCA (r = 0.388), assim como as
variaveis: Nitrogénio Total (r = 0.496), Condutividade (r = 0.446) e Sdlidos Totais (r =
0.456) (Figura 3).
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Figura 3 Relacdo entre os preditores de qualidade da agua. Correlacdo positiva do eixo 1 com
Fésforo Total, Nitrogénio Total, Condutividade e Sélidos em Suspensédo. Por outro lado, esse eixo foi

negativamente correlacionado com o Oxigénio Dissolvido.

Portanto, o primeiro eixo da PCA sugere um gradiente de qualidade da &gua.
A medida que os nutrientes, condutividade e sélidos em suspensdo aumentam, a
disponibilidade de oxigénio diminui, representando no primeiro eixo um gradiente de

deterioracéo da qualidade da agua.
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3.7. ANALISE DA PAISAGEM FLUVIAL (RIVERSCAPE)

As amostragens que tinham como objetivo avaliar a heterogeneidade interna
de um segmento do riacho a partir dos componentes do sistema, foram obtidas in
situ através da mensuracdo de valores médios (n=16) de cada riacho a partir da
estimativa percentual dos tipos de fluxo da agua (turbulento, laminar, lento, parado);
estimativa percentual dos tipos de substratos (rocha, matacédo, seixo, cascalho,
areia, argila, saibro); estimativa percentual dos tipos e da porosidade dos substratos
(esburacado, aspero, liso, desintegro); presenca ou auséncia de plantas vivas e/ou
mortas (emersas e/ou submersas); presenca ou auséncia de obstaculos a 30
centimetros ou 1 metro e percentual de sombreamento, mediante o uso de camera
fotografica. Todos esses componentes foram amostrados dentro de 16 parcelas de
0.5 m? cada dispostas em um transecto de 10 metros para cada um dos riachos. As
parcelas foram dispostas a cerca de 1 metro de distancia umas das outras. O
objetivo foi cobrir a maior parte possivel do trecho (Figura 4).

As amostragens que tinham como objetivo avaliar a heterogeneidade da
paisagem a partir de dados morfométricos de um segmento do riacho foram obtidas
in situ através da mensuracdo de valores médios (n=16) de cada riacho, para
atributos como profundidade média (Prof., m), velocidade média da corrente (m.s?),
mediante uso de régua, e largura média (m) com o uso de trena. Para obter os
dados de velocidade e profundidade, foram realizadas cinco medicdes para cada
variavel, em diferentes posicdes padronizadas dentro de cada uma das dezesseis
parcelas, para cada riacho. Primeiro a régua foi posicionada lateralmente de forma
gue ndo apresentasse resisténcia ao fluxo da agua por conta da pouca superficie de
contato com o material. A régua, entdo, era virada com sua maior superficie de
contato contra o fluxo da agua a fim de identificar a diferenca entre a profundidade
medida e o quanto o fio da coluna da agua subia na régua. Essa diferenca foi
categorizada da seguinte maneira: (i): 0 = sem fluxo; (ii): >0 até 10mm = lento;
(i) >10mm até 100mm = rapido; (iv) >100mm = muito rapido. Os milimetros

correspondem ao deslocamento do “fio” da coluna da agua na régua.
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Figura 4 Esquema de amostragem em riachos de segunda até quarta ordens. A disposicdo das 16

parcelas (0.5 m?/parcela) foi definida com o objetivo de cobrir uma extensdo de 10 metros. Cada

parcela foi posicionada com uma distancia de 1 metro em relacdo a outra parcela adjacente

Uma andlise de dispersdo multivariada (PCoA) foi utilizada para identificar a
dissimilaridade entre as métricas atraveés das 16 parcelas dispostas em cada riacho,
com o objetivo de analisar a heterogeneidade ambiental de cada riacho a partir dos

dados de variaveis abidticas que compdem o sistema (ANDERSON et al., 2006).
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Este tipo de analise tem sido amplamente utlizado para quantificar a
heterogeneidade ambiental em diferentes ecossistemas aquéticos (HEINO 2013;
BINI et al., 2014) e terrestres (TREVAIL et al., 2019). Resumidamente, a analise de
dispersdo multivariada ajuda a identificar dissimilaridades entre as métricas das 16
parcelas de cada riacho. Esse tipo de analise computa a dissimilaridade entre todas
as métricas que sdo indicadoras de heterogeneidade e quanto maior a
dissimilaridade, mais heterogéneo € o ambiente. Por este motivo, a andlise de
dispersdo multivariada € Util, uma vez que incorpora a variancia em multiplos
parametros ambientais, que podem influenciar a distribuicio de recursos e a
biodiversidade de riachos (BINI et al. 2014).

A heterogeneidade do riverscape foi estimada a partir de uma analise de
coordenadas principais (PCoA), por ser um tipo comum de analise de disperséo
multivariada (GOWER, 1966). Para essa analise foram utilizados os valores de
distancia do centroide a partir da amostragem de cada parcela. Para isto, foram
colocados todos os valores de todas as variaveis ao longo das coordenadas
principais (eixos), no espaco de ordenagdo com base em uma matriz de distancia
euclidiana, com o auxilio das funcbes vegdist e betadisper, no pacote R vegan
(OKSANEN et al., 2018). Primeiramente, as distancias euclidianas para cada uma
das 16 parcelas em cada riacho foram computadas. Em seguida, foi extraida a
média das distancias dos centroides para cada parcela, em cada um dos riachos
amostrados. Os maiores valores médios de distancia para o centroide podem ser
entendidos como maior heterogeneidade entre as métricas, ou seja, reflexo de
maior heterogeneidade ambiental. Por fim, como foram amostradas 16 parcelas de
forma igualitdria em cada um dos riachos, somaram-se as distancias do centroide
de todas as 16 parcelas em cada riacho. O resultado fornece um valor Unico geral
de distancia (heterogeneidade) para cada riacho. Desta forma, foi utilizada a
somatoria das distancias dos centroides das parcelas como uma medida geral de
heterogeneidade ambiental em cada um dos 31 riachos amostrados.

3.8. ANALISE MORFOMETRICA DOS SEGMENTOS AMOSTRADOS

Os seguintes parametros morfométricos foram mensurados: (i) profundidade

e largura médias, utilizando trena; (ii) velocidade média, utilizando correntdmetro
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Medir HY-18; (iii) vazdo, através de calculo utilizando as médias de profundidade,
largura e velocidade da correnteza. Como as variaveis analisadas apresentaram
forte colinearidade, foi selecionado o parametro mais integrador, que foi a vazéo. A
vazéo foi utilizada no modelo como proxy de tamanho dos riachos, expressando a

sintese da morfometria.

Tabela 6 Valores médios (n=16) dos parametros morfométricos das microbacias no entorno do
reservatério da ltaipu Binacional. MBR: microbacia em territério brasileiro, MPY: microbacia em
territério paraguaio, VCO: Velocidade Média da Corrente (ms™), LME: Largura Média (m), PME:
Profundidade Média (prof, m) e VZO: Vazao (m3 s?).

VCO LME PME VZO
MPYO01 0,496 4,370 0,331 0,675
MPY02 0,585 4,863 0,364 0,784
MPY03 0,871 8,497 0,344 2,035
MPY04 0,458 4,512 0,370 0,547
MPY05 1,066 2,987 0,250 0,615
MPYO06 0,628 4,503 0,213 0,522
MPYO07 0,916 4,028 0,282 0,824
MPYO08 0,358 4,722 0,377 0,539
MPYO09 0,747 3,230 0,358 0,596
MPY10 0,526 2,806 0,343 0,383
MPY11 0,362 4,723 0,308 0,436
MPY15 0,311 2,383 0,119 0,054
MPY16 0,656 2,542 0,164 0,212
MPY17 0,416 2,787 0,222 0,157
MBRO1 0,631 4,635 0,275 0,358
MBRO02 0,337 5,731 0,199 0,296
MBRO3 0,497 5,410 0,350 0,761
MBRO04 0,229 5,300 0,188 0,122
MBRO5 0,230 5,955 0,251 0,222
MBRO6 0,108 3,425 0,141 0,026
MBRO7 0,060 6,315 0,177 0,049
MBRO08 0,482 3,625 0,158 0,255
MBRO09 0,070 3,783 0,135 0,038
MBR10 0,372 5,540 0,152 0,247
MBR11 0,172 5,091 0,126 0,070
MBR12 0,520 7,800 0,158 0,495
MBR13 0,274 4,820 0,213 0,243
MBR14 0,459 6,185 0,390 0,852
MBR15 0,647 6,623 0,201 0,709

MBR16 0,748 6,672 0,265 1,118
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MBR17 0,303 3,580 0,391 0,324

3.9. ANALISE DO MODELO

Para a avaliagdo dos possiveis efeitos diretos e indiretos das variaveis em
parametros que influenciam a estrutura das comunidades de macroalgas, foram
elaborados modelos de equacédo estrutural, a partir da analise de rotas
confirmatorias, ou PiecewiseSEM (LEFCHECK, 2016). A modelagem utilizando
PiecewiseSEM exige a escolha de diferentes variaveis que possam se relacionar
com o teste de hipdtese, assumindo o efeito de casualidade entre as variaveis, uma
vez que qualquer variavel pode ser tanto preditora, quanto resposta (SHIPLEY,
2013). Os efeitos diretos e indiretos selecionados para compor o modelo, por
entender que exercem influéncia na estrutura das comunidades locais (diversidade-
a) e regionais (diversidade-p) de macroalgas, sdo: vegetacao ciliar, heterogeneidade
ambiental, qualidade da agua e tipo de uso do solo. Adicionalmente, os efeitos de
covariaveis climaticas (variacéo da distribuicdo anual de chuva) e ambientais (vazéo
dos riachos) também foram consideradas nos modelos SEMs (GORDON et al.,
1992; CATTANEO et al., 1997; MARTINS et al., 2001; DOWNES et al., 2003). Desta
maneira, a construcdo do modelo PiecewiseSEM foi pensada de forma a testar
como a presséao exercida pelos usos do solo modifica os componentes do ambiente
e se/como essas mudancas afetam a estrutura das comunidades de macroalgas,
considerando uma ampla escala espacial.

Dessa forma, a andlise de rotas confirmatorias € uma analise extremamente
completa e adequada para responder as perguntas e hipoteses do estudo, pois
permite avaliar como diferentes parametros da estrutura das comunidades de
macroalgas estao interligados em uma rede de causalidade. Essa andlise traz duas
vantagens principais: como avaliar a interagdo de um conjunto maior de variaveis e
a capacidade de testar hipéteses especificas sobre a distribuicdo e a covariancia
das variaveis preditoras e das variaveis resposta, utilizando diferentes tipos de
modelos de dados (LEFCHECK, 2016).

Para testar qual faceta de biodiversidade de algas, local ou regional,
responde mais fortemente as mudancas ambientais induzidas pela pratica humana,

construiu-se PiecewiseSEM separados para as diversidades-a e 3. Com isto, ao
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todo foram construidos dois diferentes modelos estruturais, os quais fornecem uma
visdo ampla de como multiplos usos do solo afetam a biodiversidade de riachos
tropicais através de mudancas em fatores chaves nesses ecossistemas.

Os modelos SEM foram construidos usando regressoées lineares de efeitos
mistos (LME; PINHEIRO et al., 2013), no pacote PiecewiseSEM (LEFCHECK, 2016).
Os riachos foram aninhados de acordo com suas regides territoriais (Brasil e
Paraguai), como fator randémico para levar em conta as diferencas entre os locais.
Foi apresentado o coeficiente padronizado para cada caminho dentro dos modelos,
assim como foram estimados os efeitos indiretos pela multiplicacdo dos coeficientes,
guando estes demonstraram ser significativos. A significancia do trajeto foi obtida
pela maxima probabilidade e o ajuste do modelo foi avaliado usando o modelo de
equacdao estrutural d-separation de Shipley, através da estatistica C de Fisher (p >
0,05 indica que nao falta nenhum trajeto e o modelo esta ajustado). Na analise
Fisher's C statistics, o valor de P precisa ser maior do que 0,05 para que o modelo
esteja ajustado (GRACE, 2006; EL-HACEN et al. 2018). Todas as analises foram

conduzidas no Software R, versao 3.4.4.
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4. RESULTADOS

Ao todo foram identificados 63 taxons de macroalgas nos riachos localizados
na porcao brasileira, enquanto que as coletas nos riachos paraguaios resultaram em
64 taxons, com um total de 70 téxons identificados, uma vez que houve
sobreposicdo de taxons entre os riachos brasileiros e paraguaios (Tabela 2). Estes
resultados indicam alta riqueza relativa para o grupo de macroalgas.

Os filos de macroalgas com maior representatividade amostral nos dois
paises foram Cyanobacteria e Chlorophyta. As espécies Potamolinea
aerugineocaerulea e Arnoldiella emedii foram as espécies de maior ocorréncia no
Paraguai e Brasil, respectivamente.

O modelo de equacao estrutural para agricultura, ajustou-se bem aos dados,
tanto para a rigueza de espécies, quanto para os valores de LCBD (Fisher's C =
12.287, AICc = 501.971, P = 0.123). O modelo considerou a pressao gerada pela
agricultura, os efeitos da variacdo de distribuicdo da precipitacdo anual, as matas
ciliares, a heterogeneidade dos riachos, a vazéo dos riachos, a qualidade da agua, a
riqueza e a diversidade-f das macroalgas. Os resultados do modelo foram
demonstrados em forma de esquematizacdo, onde as linhas pretas e vermelhas
indicam efeitos positivos e negativos significativos, respectivamente (P < 0.05
PiecewiseSEM), enquanto que as linhas pontilhadas cinzas representam processos
nao significativos (P = 0.05). A espessura dos caminhos significativos (setas)
representa a magnitude do coeficiente de regressdo padronizado. Os numeros
adjacentes as setas sao indicativos do tamanho padronizado do efeito da relacéo.
Os R2 para modelos de componentes sdo dados nas caixas de variaveis. Os niveis
significantes de cada preditor sdo *P < 0.05, *P < 0.01, **P < 0.001 (Figuras 5 e 6).
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A partir dos resultados é possivel perceber um efeito significativo da variacéo
da distribuicdo anual de chuva, onde essa variagdo exerce pressédo na reducao da
mata ciliar (Figuras 5 e 6), agindo de forma indireta no aumento do empobrecimento
da qualidade da agua (Figuras 5 e 6), na homogenizacéao (Figuras 5 e 6), na riqueza
(Figura 5) e na LCBD (Figura 6).

As andlises demonstraram que a agricultura reduziu a porcentagem de
vegetacao ciliar, o que reduziu indiretamente a heterogeneidade ambiental dos
riachos (r = -0.144). A agricultura também aumentou a deterioracdo da qualidade da
agua, direta e indiretamente, mediado pela reducéo da vegetacéo ciliar (r = 0.074).
A agricultura ndo exerceu impactos diretos nas diversidades-a e 3 (Figura 5 e 6).
Entretanto, os efeitos negativos da agricultura na vegetacao ciliar, heterogeneidade
ambiental e qualidade da agua foram fortemente propagados para a diversidade-a,
e principalmente diversidade-f das macroalgas. Para a diversidade-a, a agricultura
teve um efeito negativo indireto, mediado pela reducdo da heterogeneidade
ambiental dos riachos (r = -0.142; Figura 5). Enquanto que, para a diversidade-3, a
agricultura teve efeitos negativos indiretos atraves da redugédo da heterogeneidade
ambiental (r = -0.142) e através do aumento da deterioracdo da qualidade da agua (r
=-0.199; Figura 6).

O modelo SEM também destacou a importancia da vegetacao ciliar para a
manutencao da biodiversidade de macroalgas. A vegetacgéao ciliar esteve fortemente
relacionada com as diversidades-a e [ das macroalgas induzindo um aumento na
heterogeneidade ambiental (r = 0.242; Figura 5 e 6). Além disso, a vegetacao ciliar
aumentou a diversidade-3 das algas ao reduzir a deterioracdo da qualidade da agua
(r = 0.100; Figura 6).



48

5. DISCUSSAO

A maior representatividade amostral nos dois paises foram Cyanobacteria e
Chlorophyta, o que corrobora com resultados previamente encontrado em estudos
floristicos na regido Sul do Brasil (e.g. PERES et al., 2009; BRANCO et al., 2009;
2010). A amostragem da espécie Arnoldiella emedii nas microbacias brasileiras
condiz com os resultados que apontam para o endemismo da Arnoldiella emedii na
regido Sul do Brasil.

Nesse estudo ficou evidente as relacdes entre o uso e ocupacado do solo com
os fatores que compdem as paisagens das microbacias amostradas, e quais desses
fatores estdo envolvidos na estruturacdo das diversidades-a e [ de macroalgas.
Com os resultados, foi possivel observar uma relagdo interessante entre as
pressdes exercidas sobre os componentes das paisagens terrestres e aquaticas e
suas influéncias sobre a diversidade de macroalgas. A contribuicdo local para a
diversidade-B e a riqueza de espécies nado sofreram apenas efeitos diretos (e.g.
menor heterogeneidade reduziu a riqgueza e a LCBD), mas principalmente efeitos
indiretos (e.g. precipitacdo e agricultura ndo afetaram diretamente a riqueza e a
contribuicdo local para a diversidade-B, mas afetaram outros componentes da
paisagem que refletiram em variacdes na diversidade e riqueza das macroalgas).

De acordo com o que foi observado, a agricultura ndo parece ter exercido
influéncia direta sobre as comunidades de macroalgas, mas foi capaz de modificar
alguns componentes das paisagens ao reduzir as matas ciliares, possivelmente por
desflorestamento, e aumentar a degradacédo da qualidade da agua. A mata ciliar €
um componente fundamental para a manutencdo da heterogeneidade, pois age
como um tamponador dos riachos contra a deterioracdo da qualidade da agua.
Dessa maneira, pode-se argumentar que a atividade agricola intensiva é capaz de
exercer pressdo sobre a comunidade de macroalgas de riachos de forma indireta.
Ao analisar o estudo de Alves et al. (2017), percebe-se que a reducdo da qualidade
da agua a partir dessa atividade antrépica condiz com os achados do presente
estudo, uma vez que a lixiviagdo e os efluentes de material gerado pela agricultura
sao tidos como principais fontes poluidoras e redutoras da qualidade de ambientes
aguaticos. Os pesticidas utilizados na monocultura, por exemplo, podem causar
impactos diretos e indiretos em componentes da paisagem (como diminuicdo do

oxigénio dissolvido, que resulta em reducdo da qualidade da &gua), aumento de
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nutrientes dissolvidos (reducdo da qualidade da &gua), como na biodiversidade, ao
afetar a cadeia trofica (RELYEA, 2005). O impacto da agricultura nos riachos refletiu
em um efeito negativo na LCBD. Poucas espécies dominam o ambiente, o que pode
ser explicado a partir da capacidade de adaptacdo e resiliéncia, onde algumas
poucas espécies conseguem sobreviver e sdo melhores competidoras do que outras
espécies que sao mais impactadas pelas mudancas impostas ao ambiente, a partir
da perda de complexidade e heterogeneidade ambiental (WALSH et al.,, 2005;
BODDY et al., 2019). Essa possivel explicacdo vai de encontro com o resultado do
presente trabalho, que mostra que a agricultura parece exercer impactos tanto na
diversidade-, quanto na diversidade-a de macroalgas, a partir de impactos na
estrutura, composicdo e qualidade das paisagens (e.g. a agricultura causou reducéo
da mata ciliar, que resultou em diminuicdo da heterogeneidade (Figura 5 e 6) e
reducao da qualidade da agua (Figura 6).

Um resultado que chamou a atencgéo foi a importancia dos efeitos da variacéo
da distribuicdo anual de chuva no ambiente. A maior variagdo pode ser entendida
como maior imprevisibilidade, a partir de eventos estocasticos, onde o regime de
chuvas nédo é consistente. Essa imprevisibilidade impacta a vegetacéo, incluindo as
matas ciliares, dando indicios de que esse efeito pode ser propagado para dentro
dos riachos. Assim, através da perda de vegetacdo ciliar, h4 reducdo da
heterogeneidade ambiental e, consequentemente, modificagbes na estrutura das
comunidades residentes de macroalgas. Apesar dos resultados apresentarem
efeitos indiretos da mata ciliar na diversidade e riqueza das algas, os valores néo
foram significativos quando o efeito foi analisado de forma direta (0,302). Esse
problema pode ser contornado ao analisar variaveis-chave para explicacdo do
modelo. De toda forma, o efeito indireto da perda da mata ciliar na reducédo da
diversidade de espécies e o efeito direto na reducdo da heterogeneidade e
empobrecimento da qualidade da agua evidencia a interface existente entre os
sistemas terrestres e aquaticos. Os achados contrastam com o0s resultados de
Fierro et al. (2019), onde foi observada uma menor ocorréncia de algas benténicas
em riachos com mata ciliar preservada. Uma possivel explicacdo € que a presenca
de mata ciliar mais densa reduz a intensidade da luz e a concentracdo de nutrientes
no ambiente aquatico (riverscape), o que pode explicar a diminuicdo da riqueza
dessas algas. A Hipotese do Disturbio Intermediario poderia explicar o contraste
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entre os resultados observados, onde um nivel sustentavel de impactos poderia
favorecer a biodiversidade (CONNELL, 1978).

A imprevisibilidade na distribuicdo anual dos regimes de chuva e seus
impactos (e.g. espécies vegetais que ndo estdo habituadas as variacbes) é
condizente com os futuros cenarios previstos pelo Painel Intergovernamental sobre
Mudancas Climaticas (IPCC) para mudancas na precipitacdo no globo. Segundo o
IPCC (2021), espera-se que ocorra uma maior imprevisibilidade da precipitacao
devido as mudancas climaticas. Verificar a existéncia de pressdo da
imprevisibilidade da precipitacdo pluviométrica sobre os componentes da paisagem
e sobre a biodiversidade pode auxiliar na fundamentacdo de propostas de medidas
de manejo ecossistémico.

Caso o estudo tivesse buscado avaliar apenas o efeito direto da agricultura
na biodiversidade de macroalgas, sem considerar os efeitos nas paisagens
landscape e riverscape e dessas paisagens na rigueza e composicdo de espécies,
nao seria encontrado relacdo significativa que apontasse para perda da
biodiversidade local de macroalgas a partir de atividade antrépica. Isso mostra
claramente a assertividade do trabalho em considerar mecanismos subjacentes
para avaliacdo dos impactos a partir do uso e ocupacao do solo, visto que ao
englobar fatores ambientais foi possivel captar os verdadeiros impactos da
agricultura, provavelmente através de processos de eutrofizacdo, deterioracdo
ambiental, remocdo de matas ciliares para o plantio de monoculturas que pouco
contribuem para a heterogeneidade local dos riachos. No entanto, € importante
reconhecer as limitagbes do estudo, como a escassez de areas totalmente
conservadas nas microbacias analisadas, o que pode ter interferido na interpretagéo
dos resultados.

A decisdo em utilizar um modelo de andlise atravées do método
PiecewiseSem parte exatamente do entendimento de que diferentes variaveis
podem ser influenciadas e podem influenciar processos biéticos e abioticos. Existem
diferentes niveis de complexidade em diferentes escalas das paisagens, e essas
diferentes escalas sdo capazes de gerar informacdes sobre os processos e seus
impactos ao ambiente e as espécies (WARD et al., 2002; BODDY et al., 2019).

Para que seja possivel construir um modelo que se aproxime mais da
realidade, € primordial considerar e analisar o ambiente em que uma bacia

hidrografica esta localizada. As alteracées nos elementos bidticos e abidticos dos
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sistemas sao influenciadas por um conjunto de fatores (CROSSMAN et al., 2014;
SABATER et al., 2019) e é conhecido que agricultura intensiva, através de
monoculturas, ocupa de forma majoritaria a bacia do Rio Parand 3 (PEREIRA,
SCROCCARO, 2010).

Ao explorar diferentes possibilidades que conectam variaveis preditoras e
varidveis resposta, observou-se uma amplitude de opc¢des onde as variaveis
interagiram entre si de forma direta e indireta, influenciando os padrdes da estrutura
das comunidades e a diversidade de espécies. Nesse modelo, variaveis que se
ligam através de uma rota possuem relacdo direta positiva ou negativa. Caso nao
exista uma rota entre duas variaveis, entao elas serdo consideradas independentes.
Uma mesma variavel pode se relacionar com diferentes variaveis. Essa analise tem
sido bastante utilizada para explorar sistemas ecoldgicos complexos.

O presente estudo ndo teve como objetivo analisar as diferencas e o historico
do uso e ocupacdo nas areas das microbacias entre Brasil e Paraguai, nem como
essas diferencas influenciam as comunidades de macroalgas nos dois paises.
Entretanto, os dados e a literatura indicam que as microbacias localizadas em
territério brasileiro evidenciam uma maior atividade agropecudria, desmatamento
mais intenso e menor cobertura de mata ciliar em comparacdo com o Paraguai
(KLANOVICZ; MORES, 2017; CIELO et al., 2020).

N&o sdo apenas o Brasil e o Paraguai que sofrem com a degradagédo da
gualidade da agua. Esse € um problema a nivel global, onde as atividades agricolas
e a urbanizacdo estdo entre os principais agentes degradadores da qualidade da
agua (PAUL; MEYER, 2001). Isso tem um impacto negativo na biodiversidade
aguatica (CUMMING et al., 2014), corroborando os resultados encontrados.

O desenvolvimento de um estudo futuro se faz importante para entender
essas diferencas dentro de um contexto geopolitico para interpretar os impactos
ambientais e a estruturacdo das comunidades de espécies aquéticas resultantes de
diferentes atividades humanas, regidas por leis e estratégias de manejo distintas.
Esforcos governamentais e de instituicbes privadas, em conjunto com a sociedade,
serdo necessarios para a recuperacao desses importantes ambientes, por exemplo
através da criacdo de politicas que consideram a recuperacdo e preservacao a
montante das microbacias, como forma de auxiliar na mitigagdo dos impactos que

afetam os componentes do riverscape (ARORA et al., 2018).
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6. CONCLUSAO

Em concluséo, o estudo investigou a existéncia de efeitos do uso e ocupacéo
do solo na homogenizagdo de componentes abibticos dos sistemas e seus efeitos
na estruturacdo das comunidades de macroalgas, por meio da integracdo entre
fatores que envolvem processos do riverscape e do landscape. Os resultados
obtidos revelaram uma relagédo significativa entre as pressdes exercidas sobre o0s
componentes das paisagens terrestres e aquaticas e suas influéncias sobre a
diversidade de macroalgas.

Observou-se que as paisagens mais heterogéneas, tanto terrestres quanto
fluviais, sustentam uma maior riqueza de espécies de macroalgas de riachos
subtropicais com composi¢des mais diversificadas. Essa concluséo é obtida a partir
do entendimento de que a agricultura exerce presséao direta sobre os componentes
das paisagens, como reducdo das matas ciliares e degradacdo da qualidade da
agua, que afeta de forma indireta a estrutura das diversidades-a e 3 de macroalgas.
Adicionalmente, nossos resultados demonstraram que a presenca da mata ciliar €
importante para a manutengdo da heterogeneidade ambiental dos riachos e para a
preservacao da biodiversidade das espécies de macroalgas. Os efeitos da variacao
na distribuicdo anual pluviométrica no ambiente sugerem que a imprevisibilidade
dos regimes de chuva pode impactar a mata ciliar e acabar por modificar a estrutura
das comunidades.

Os resultados obtidos evidenciam a importancia da conservacdo das
diferentes paisagens para a preservacao da biodiversidade em riachos subtropicais,
uma vez que os resultados deixam claro a existéncia da integragdo entre
componentes dos sistemas. Os planos de conservacdo devem partir de politicas e
estratégias de manejo que possam considerar a recuperacdo e preservacao das
microbacias, especialmente no contexto geopolitico em que a pesquisa foi
conduzida.

Futuras pesquisas poderdo aprofundar a compreensao das diferengas entre
as margens dos dois paises e investigar os impactos ambientais resultantes de
diferentes atividades humanas e estratégias de manejo, levando em consideracao,

inclusive, a insercao de dados temporais e sazonais.
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Ao atingir o proposto, este estudo contribui significativamente para o
conhecimento sobre a estruturagdo das comunidades de macroalgas em riachos
subtropicais e destaca a importancia da integracdo de fatores das paisagens
landscape e riverscape na conservacao da biodiversidade de macroalgas. O desejo
€ de que os resultados aqui apresentados estimulem novas investigaces e auxiliem
no desenvolvimento de medidas de manejo ecossistémico e na implementacao de
politicas que visem & preservacdo desses importantes ambientes e & manutencao
da riqueza e diversidade de espécies de macroalgas em riachos subtropicais, por se

tratar de organismos base da cadeia tréfica.
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