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RESUMO

Espécies ndo apresentam distribuicdes similares e uniformes ao longo de gradientes
ambientais, em funcdo de restricdes bidticas e abiodticas. Porém, os efeitos de muitos
gradientes ambientais sobre a estrutura de comunidades animais ainda permanecem
desconhecidos. Macroinvertebrados aquaticos sdo importantes representantes de ecossistemas
de areas imidas, e suas comunidades sao influenciadas pelo periodo de duragdo da agua e por
processos locais, regionais e espaciais. Neste sentido, o objetivo geral da tese foi analisar a
diversidade beta e avaliar a influéncia de gradientes espaciais sobre as estruturas taxondmica
e funcional de comunidades de macroinvertebrados aquaticos em areas umidas costeiras do
Sul do Brasil nos biomas Mata Atlantica e Pampa. Em rela¢do a diversidade beta, as
comunidades de macroinvertebrados foram estudadas em 24 lagoas na Planicie Costeira dos
estados nos estados de SC e RS, distribuidas ao longo de um gradiente latitudinal. Avaliamos
a influéncia de fatores locais (qualidade da agua e estrutura do habitat) e fatores regionais
(clima) sobre a diversidade beta de comunidades de macroinvertebrados. Nosso estudo
demonstrou que as diferencas na composi¢dao de espécies entre areas Umidas sdo mais
fortemente influenciadas pelas diferencas ambientais do que pela distancia geografica entre
as areas umidas.Tratando-se da andlise taxondmica e funcional de macroinvertebrados
aquaticos, as comunidades foram estudadas em 12 lagoas distribuidas ao longo de um
gradiente latitudinal na Planicie Costeira dos estados de SC e RS, entre os biomas Pampa e
sul da Mata Atlantica, em dois anos (2015 € 2016). Em relagdo as analises taxondmicas, nosso
estudo demonstrou que as diferengas na composicdo de espécies entre areas umidas sdo
influenciadas tanto pelas varidveis ambientais locais quanto pelas regionais e espaciais. Para
a categorizacao funcional os géneros foram classificados quanto aos tracos de voltinismo,
dispersdo, habitos, grupos troficos e tamanho méximo corporal. Avaliou-se também os efeitos
relativos do ambiente, do clima e do bioma sobre a estrutura funcional da comunidade. Nosso
estudo demonstrou que as diferencas na estruturagao funcional de espécies entre dreas imidas
sdo influenciadas tanto pelas variaveis ambientais locais quanto pelas regionais e espaciais.
Esses resultados contribuem para a ecologia de areas imidas e para uma melhor compreensao
das interacdes entre areas imidas e macroinvertebrados aquaticos.

Palavras-chave: Banhados. Insetos aquaticos. Macroinvertebrados. Atributos funcionais.

Diversidade beta.



ABSTRACT

Species do not have similar and uniform distributions along environmental gradients, due to biotic and
abiotic restrictions. However, the effects of many environmental gradients on the structure of animal
communities are still unknown. Aquatic macroinvertebrates are important representatives of wetland
ecosystems, and their communities are influenced by the duration of the water and local, regional and
spatial processes. In this sense, the general objective of the thesis was to analyze the beta diversity and
evaluate the influence of spatial gradients on the taxonomic and functional structures of aquatic
macroinvertebrate communities in coastal wetlands in southern Brazil in the Atlantic Forest and
Pampa biomes. In relation to beta diversity, macroinvertebrate communities were studied in 24
lagoons on the coastal plain of the states in the states of SC and RS, distributed along a latitudinal
gradient. We assessed the influence of local factors (water quality and habitat structure) and regional
factors (climate) on the beta diversity of macroinvertebrate communities. Our study demonstrated that
differences in species composition between wetlands are more strongly influenced by environmental
differences than by geographic distance between wetlands. In terms of taxonomic and functional
analysis of aquatic macroinvertebrates, communities were studied in 12 distributed ponds along a
latitudinal gradient in the Coastal Plain of the states of SC and RS, between the Pampa and southern
Atlantic Forest biomes, in two years (2015 and 2016). Regarding taxonomic analyzes, our study
demonstrated that differences in species composition between wetlands are influenced by both local,
regional and spatial environmental variables. For functional categorization, the genders were classified
according to the characteristics of voltinism, dispersion, habits, trophic groups and maximum body
size. The relative effects of the environment, climate and biome on the functional structure of the
community were also evaluated. Our study demonstrated that the differences in the functional
structuring of species between wetlands are influenced by both local, regional and spatial
environmental variables. These results contribute to the ecology of wetlands and to a better

understanding of the interactions between wetlands and aquatic macroinvertebrates.

Keywords: Wetlands. Aquatic insects. Macroinvertebrates. Functional attributes. Beta diversity.
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1. APRESENTACAO

A presente tese foi elaborada em duas partes a fim de facilitar a publicagdo dos
resultados obtidos. A primeira parte consiste em uma Introdu¢do Geral, incorporando os
principais temas abordados com o objetivo de fornecer a base tedrica acerca da tematica
deste estudo e segue formatado as normas vigentes da Associagdo Brasileira de Normas
Técnicas (ABNT).

A tese esta estruturada da seguinte forma: a se¢ao ‘Introducdo geral’ descreve e
contextualiza os conceitos que norteiam os temas abordados na tese, assim como o0s
ecossistemas e os organismos-alvo selecionados para o estudo (respectivamente, areas
umidas e macroinvertebrados aquaticos).

Posteriormente, a se¢do ‘Capitulos’ contém trés artigos cientificos, os quais tém como
finalidade a publicacdo em periddicos especializados, e estdo formatados nas normas dos
periddicos aos quais eles foram ou serdo submetidos. Em cada capitulo testa-se a influéncia
de determinado gradiente ambiental sobre métricas especificas da estrutura de comunidades
de macroinvertebrados. O capitulo 1 testa a influéncia de gradientes espaciais na beta
diversidade de macroinvertebrados aquéticos em areas imidas costeiras localizadas em uma
regido de transi¢ao entre os biomas Pampa e Mata Atlantica no Sul do Brasil. O capitulo 2
avalia os padroes da composi¢ao taxondmica da comunidade de macroinvertebrados em areas
umidas costeiras nos Biomas Mata Atlantica e Pampa no Sul do Brasil em resposta a fatores
ambientais locais e regionais. O capitulo 3, por sua vez, os padrdes de diversidade funcional
de insetos aquaticos em areas umidas costeiras do Sul do Brasil.

O artigo resultante do capitulo 1 capitulo encontra-se submetido ao periddico Austral

Ecology.



2.  INTRODUCAO GERAL

2.2 Areas Umidas

As areas umidas figuram entre os mais importantes ecossistemas para prote¢ao da
biodiversidade devido a sua grande riqueza de espécies, incluindo aves, mamiferos, répteis,
anfibios, peixes e invertebrados (GETZNER, 2002). Além disso, sdo fontes de recursos
naturais para a humanidade e estdo entre os ecossistemas mais produtivos do mundo
(BARBIER; ACREMAN; KNOWLER, 1997; MITSCH E GOSSELINK 2000; BATZER et
al., 2014). A defini¢do mais aceita internacionalmente para areas umidas foi proposta pela
Convencao de Ramsar: “extensdes de brejos, pantanos e turfeiras, ou superficies cobertas de
agua, sejam de regime natural ou artificial, permanentes ou temporarias, estancadas ou
correntes, doces, salobras ou salgadas, incluidas as extensdes de agua marinha cuja
profundidade na maré baixa ndo exceda os seis metros”. A partir desta defini¢do, muitos
paises elaboraram defini¢des mais complexas a fim de incluir caracteristicas proprias de suas
regides, como, por exemplo, Canada (TARNOCAI, 1980), Espanha (BERNALDEZ &
MONTES, 1989), Estados Unidos (COWARDIN, 1979), Australia (PAIJMANS et al.,
1985), Grécia (ZALIDIS & MANTZAVELAS, 1996) e Africa do Sul (TAYLOR;
HOWARD; BEGG, 1995).

No Brasil, Junk e colaboradores (2014) definiram &reas umidas como sendo
ecossistemas que estdo na interface entre ambientes aquaticos e terrestres, podendo ser
continentais ou costeiros, naturais ou artificiais, permanentemente ou periodicamente
inundados, consistirem apenas de solos encharcados, podendo ser de 4gua doce, salobra ou
salgada, sendo ainda habitats de comunidades especificas de plantas e animais adaptados a
sua dinamica hidrologica. Entretanto, todas as definigdes propostas de areas umidas
compartilham caracteristicas como 4reas alagaveis e solos saturados, ricos em matéria
organica (MITSCH & GOSSELINK, 2000; RAMSAR CONVENTION, 2013). Segundo
relatorio oficial da Convengdo de Ramsar (RAMSAR, 2013), existem hoje 2.127 areas
umidas de importancia internacional. At¢ o momento, 168 paises assinaram este tratado de

cooperacao internacional para a protecdo das areas timidas (RAMSAR, 2013). O Brasil

10



integrou oficialmente a Convengdo de Ramsar através do decreto n° 1.905 de 16 de maio de
1996. A extensao total de areas umidas protegidas no Brasil ¢ de 6.500.000 hectares. Cinco
areas umidas estdo situadas na Zona Costeira e Marinha e seis na Amazonia Legal
(MINISTERIO DO MEIO AMBIENTE- MMA, 2019).

Dentre as inimeras fungdes ecoldgicas das areas umidas, podem-se destacar a
ciclagem de nutrientes (BUNN et al., 1999), o armazenamento de carbono (ADHIKARI;
BAJRACHARAYA, 2009), controle de inundagdes (HEY; PHILIPPI, 1995; BULLOCK &
ACREMAN, 2003) e o provisionamento de habitat para a vida selvagem (JACOBS et al.,
2009). Outro papel fundamental desses ecossistemas ¢ assegurar o abastecimento de agua,
seguranga alimentar e meios de subsisténcia para milhdes de pessoas que vivem em paises
em desenvolvimento através da produgdo de peixes, agricultura e turismo (SHEWAYE, 2008;
SAUNDERS et al., 2002; TEFERIetal.,2010).

Embora as areas imidas sejam ecossistemas extremamente relevantes sob o ponto de
vista da conservagdo, a taxa de perda de areas imidas em uma escala global ainda ¢
desconhecida, uma vez que muitas areas sdo drenadas antes de serem identificadas (MITSCH
& GOSSELINK, 2000). Dugan (1993) estimou que, hoje, cerca de 50% das areas imidas
originais ja foram perdidas, principalmente em paises da Europa (cerca de 90%). As
principais causas de perda de areas imidas continentais sdo a drenagem para a agricultura,
silvicultura, assentamento para o desenvolvimento humano e a exploragdo dos recursos
naturais e poluicdo (MITSCH & GOSSELINK, 2000). O cenério atual de mudangas
climaticas globais € outro fator preocupante para as areas umidas em fungdo das previsdes
de aumento de temperatura. No Sul do Brasil aproximadamente 72% das areas timidas sao
pequenas e muitas delas intermitentes (MALTCHIK et al., 2003) e esse aumento da temperatura
(entre 1,7 e 3,9°C em 100 anos) (IPCC, 2007) afetaria diretamente processos bioldgicos, tais
como fotossintese, respiracao e transpiragado e as taxas de evaporacao, intensificando processos
de eutrofizacdo, dinamica de gases e nutrientes, salinizagdo e dispersdo de espécies

provenientes de climas mais quentes.

2.3 [Ecologia de Macroinvertebrados Aquaticos
Os macroinvertebrados aquaticos sdo organismos sésseis ou com mobilidade reduzida,
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que habitam a coluna d’4gua e o sedimento de ecossistemas aquaticos (LI et al., 2010) e sao
representados por varios grupos taxondmicos (platelmintos, anelideos, moluscos, crustaceos,
aracnideos e insetos). Eles sdo geralmente maiores que 0,22 mm de didmetro e ficam retidos
em malha com abertura que varia de 200 a 500 micrémetros. Habitam o sedimento, a coluna
d’agua, as raizes de plantas aquaticas, pedras, galhos e folhas em ecossistemas aquaticos de
agua doce, salobra e marinha. Além disso, sua presenca, quantidade e distribui¢ao fornecem
respostas sobre o funcionamento dos ecossistemas aquaticos (DOLBETH et al, 2007,
NUNES et al, 2016; PINNA et al, 2013).

A fauna de macroinvertebrados representa um grupo expressivo na composi¢ao das
areas umidas com espécies adaptadas aos diversos tipos de ecossistemas aquaticos
apresentando estratégias para resistir ao ressecamento e estratégias de sobrevivéncia frente
as variagdes fisicas e quimicas da dgua (BATZER et al., 2013). O conhecimento de suas
relagdes com o ambiente ¢ fundamental para a compreensao dos processos ecologicos desses
ecossistemas (WARD, 1986). Esse grupo exerce um papel importante na dindmica de
nutrientes, na transforma¢ao da matéria e no fluxo de energia das areas imidas (WALLACE
& WEBSTER, 1996). Além disso, os macroinvertebrados desempenham inimeras fungdes
ecologicas nas areas imidas como filtragem, fragmentacao de particulas, biorrevolvimento
do sedimento, além de constituirem o elo entre os produtores e diversos consumidores na
dindmica trofica e também sdo utilizados como bioindicadores da qualidade da agua
(WALLACE & WEBSTER, 1996; ESTEVES, 1998; BOULTON & JENKINS, 1998;
RICHTER, 2000; ROQUE et al., 2003).

Viarios estudos demonstraram que a comunidade de macroinvertebrados em areas
umidas ¢ influenciada por variaveis ambientais locais e regionais. Dentre as variaveis locais,
o hidroperiodo, o tamanho e a diversidade de habitats tem se mostrado como fatores
determinantes na estrutura da comunidade de macroinvertebrados em areas Umidas
(BATZER et al., 2004; STENERT & MALTCHIK, 2007; STENERT et al., 2008) Além disso,
variaveis abioticas fisicas e quimicas da agua, tais como, temperatura, profundidade,
concentragdo de nutrientes, condutividade, pH, quantidade de matéria organica e oxigénio
disponivel, e biologicas, como competicdo e predacio (PAUKERT & WILLIS, 2003;
BATZER et al., 2004) influenciam fortemente a estrutura e dinamica das comunidades de

macroinvertebrados nesses ecossistemas (BATZER & WISSINGER, 1996; STENERT et al.,

12



2008). Alguns estudos demonstraram que a riqueza de macroinvertebrados aumenta com o
tamanho da area umida, com a heterogeneidade de habitat e com a quantidade de macrofitas
(VINSON & HAWKINS, 1998; POFF, 2017). Em contrapartida, comunidades de
macroinvertebrados com baixa riqueza e diversidade tém sido associadas a ecossistemas com
baixa qualidade da agua (TOWNSEND et al., 1994; HILDREW & GILLER, 1994). O tipo
de solo também age como um importante fator local influenciando os fatores abidticos da
agua (MC CONIGLEY et al., 2015).

As comunidades de macroinvertebrados também podem variar entre areas umidas
inseridas em matrizes florestais em comparacdo a areas umidas localizadas em matrizes
campestres. A vegetacdo arbdrea circundante proporciona uma maior cobertura vegetal,
disponibiliza um maior nimero de micro-habitats (PAZ et al., 2008; SURIANO &
FONSECA-GUESSNER, 2004), e altera a disponibilidade de fontes alimentares para os
macroinvertebrados aquaticos, aumentando assim sua riqueza nessas areas umidas
(VANNOTE et al., 1980; GHERMANDI et al., 2009). Ja as areas umidas localizadas em
matrizes campestres, dominadas pela vegetacao herbacea, recebem uma maior incidéncia de
luz solar, porém uma menor quantidade de matéria organica, favorecendo uma mudanga
trofica em relagao as areas umidas localizadas em matrizes florestais (SWEENEY, 1993;
BROADMEADOW et al., 2011; RYAN et al., 2013). Estudos prévios sugeriram que a
comunidade de macroinvertebrados aquaticos, no contexto biogeografico, parece ser
empobrecida em regides com predomindncia de vegetacdo herbiacea em relacdo a areas
florestais (PAZ et al., 2008; RYAN et al., 2013). Entretanto, estes dados provém de estudos
realizados em escalas espaciais restritas, mostrando assim a importancia de estudos
comparativos entre biomas em diversas escalas espaciais.

Variaveis ambientais atuando em escala regional também tem se mostrado
importantes na estrutura ¢ dinamica das comunidades de macroinvertebrados, como por
exemplo, os fatores climaticos que influenciam diversas caracteristicas funcionais das
espécies (DIAZ & CABIDO, 1997; MULHOLLAND et al., 1997), a geologia (SMITH et
al., 2003) e os fatores geograficos mostrando que a riqueza de macroinvertebrados tende a
aumentar com a diminui¢do da latitude (LAMMERT; ROTH et al., 1999; BOYERO, 2002;
BOULTON et al., 2005).

Em se tratando das comunidades de macroinvertebrados de areas umidas, o
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conhecimento sobre os fatores que as influenciam em diferentes escalas espaciais (e.g., desde
a escala de habitat até bacias hidrograficas) ¢ incipiente (BATZER et al., 2004; STENERT
et al., 2004; JOHNSON et al., 2004; STENDERA & JOHNSON 2005; AVILA et al., 2011).
Nestes ecossistemas, poucos estudos foram realizados para analisar a diversidade beta de
comunidades de macroinvertebrados dentro e entre as areas Uimidas com o intuito de
determinar qual a escala espacial estaria mais associada com a maior variagdo na composi¢ao
desta comunidade (JOHNSON et al., 2004; STENDERA &JOHNSON 2005; AVILA et al.,
2011). Entretanto, estudos sobre as comunidades de macroinvertebrados em areas imidas
vém aumentando devido, principalmente, as preocupagdes com as perdas destas areas,
juntamente com a importancia ecoldgica dos invertebrados nesses ecossistemas aquaticos

(THORP & COVICH, 2009; CROWNS et al., 1992; BATZER et al., 2004).

2.4 Diversidade Beta da Comunidade de Macroinvertebrados Aquaticos

A diversidade de espécies ¢ um conceito que inclui a hierarquia biolégica completa,
desde sequéncias de DNA até ecossistemas, ou toda a hierarquia taxonomica, de alelos a
reinos (SARKAR & MARGULES, 2002; WILSON, 1988). As variagdes na diversidade
biologica dentro de escalas espaciais sdo os fatores chave na determinagdo dos padrdes de
diversidade (CODY; DIAMOND, 1975; HUBBELL, 2011). Os processos que influenciam
a diversidade de espécies sdo classificados entre aqueles capazes de atuar em escalas locais
e regionais. Os processos locais e regionais estao relacionados as escalas espaciais de forma
que prevalecem processos ecoldgicos e biogeograficos, respectivamente (CORNELL;
LAWTON, 1992; HUSTON, 1999; LOPES; CALLIMAN, 2008; LEIBOLD et al., 2004,
HEINO et al., 2015, POFF, 2017). O entendimento desses processos ¢ fundamental para a
determina¢do da estrutura de uma comunidade biologica (BEISNER et al., 2006; HILL et
al., 2017).

Whittaker (1960) propdés um modelo para o particionamento da diversidade em
componentes alfa, beta e gama. Neste sentido, a diversidade gama (y) corresponde a
diversidade total de espécies em um conjunto de comunidades (LANDE, 1996), e esta ¢
composta pela diversidade dentro de uma comunidade (alfa) e pela variagao da diversidade

entre comunidades dentro da escala regional (beta) (CRIST et al., 2003). Aplicado a escalas
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hierarquicas, os padroes de particionamento da diversidade em multiplas escalas espaciais e
temporais abrange grande parte do recente interesse dos ecoélogos (SUURKUUKKA et al.,
2012).

Sendo uma medida essencialmente de dissimilaridade da composi¢ao da comunidade
entre areas, a diversidade beta tem sido fortemente focada pela comunidade cientifica a partir
do particionamento aditivo de seus componentes na tentativa de explorar fatores que geram
varia¢do na composi¢ao das comunidades entre dreas e atuam na formagdo e evolugdo das
comunidades biologicas (LANDE, 1996; VELLEND, 2010). A diversidade beta pode refletir
dois fendmenos diferentes: a substituicdo espacial das espécies e o aninhamento das
comunidades (HARRISON et al. 1992; BASELGA, 2010; LEGENDRE, 2014). Estudos
recentes fornecem uma estrutura unificada para distinguir a real contribui¢@o da substituicao
e do aninhamento para o padrdo de diversidade beta (BASELGA, 2010). Um padrao
aninhado da comunidade de espécies ocorre quando a biota de locais com menor nimero de
espécies sao subconjuntos daquelas de locais mais ricos (ULRICH & GOTELLI, 2007; SI et
al., 2016), refletindo um processo ndo-aleatorio de perda de espécies como consequéncia de
algum fator que promova a desagregagdo ordenada das comunidades (GASTON &
BLACKBURN, 2000). Ao contrario, a substitui¢do implica na mudanga de algumas espécies
por outras, como consequéncia da ordenagao ambiental ou restri¢gdes geograficas e historicas
(QIAN et al. 2005; NUNES et al., 2016). Os dois componentes da diversidade beta
geralmente demonstram complementaridade, ou seja, as comunidades raramente sdo
organizadas apenas por processos relacionados ao aninhamento ou a substitui¢do, mas sao
frequentemente estruturadas por contribuigdes variaveis de ambos para a diversidade beta
total. (BRENDONCK et al., 2015, PIRES et al., 2018; BRAGHIN et al., 2018; LOPES et
al., 2019; PERBICHE-NEVES et al., 2019; GIANUCA et al., 2017).

Ja ¢ de amplo conhecimento que o padrdo geral biogeografico esperado para a
diversidade ¢ o aumento da riqueza dos polos em direcdo aos tropicos (BOYERO, 2002;
WILLIG; KAUFMAN; STEVENS, 2003; MITTELBACH et al., 2007; GIANUCA et al.,
2017). Esta variacdo da riqueza esta associada aos limites de distribui¢do das espécies, sendo
responsavel pelas diferencas na beta diversidade das comunidades ao longo do espaco
(WHITTAKER, 1960; WHITTAKER, 1972). Nesse sentido, a similaridade das

comunidades diminui conforme aumenta a distancia geografica entre os locais (CRIST et al.,
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2003; STENDERA & JOHNSON 2005, NEKOLA & WHITE, 1999; HUBBELL, 2006).

A composicao e a distribui¢do da comunidade de macroinvertebrados aquaticos sao
controladas por fatores ambientais bidticos e abidticos em escala espacial local (p. ex.,
substrato, caracteristicas quimicas da 4gua, condi¢des do habitat) e regional (latitude, bioma,
continente) (MINSHALL, 1988; POFF, 1997; HEINO et al., 2004; LIGEIRO et al., 2010;
HILL et al.,, 2017; HEINO & TOLONEN, 2017), assim como por escalas temporais
(BROSSE, ARBUCKLE & TOWNSEND, 2003; WEIGEL et al., 2003). Varios autores tém
analisado os padroes de distribuicio das comunidades de macroinvertebrados em
ecossistemas 1€nticos em diferentes escalas espaciais (BRODERSEN et al., 1998; HEINO,
2000; DE SZALAY & RESH 2000, WEATHERHEAD & JAMES 2001; OERTLI et al.,
2002; TARR et al., 2005). Dentro desse aspecto, a dispersdo em macroinvertebrados, ocorre
principalmente passivamente pelo vento ou ativamente sobre a terra (BILTON et al. 2001),
sugerindo que os lagos proximos devem abrigar comunidades mais semelhantes do que os
lagos distantes (DE BIE et al. 2012) independentemente das conexdes entre os cursos de
agua (HEINO, 2015). No entanto, apos o local ter sido alcangado através da dispersdo, as
condicdes ambientais locais ainda tendem a filtrar o conjunto de espécies que ocorrem em
um determinado lago (LEIBOLD et al., 2004). Sendo entdo necessario que se examinem a
distancia da comunidade e a similaridade ao longo de gradientes ambientais e espaciais, ao
mesmo tempo em que se deve considerar as multiplas facetas e diferentes componentes da
diversidade beta em macroinvertebrados bentdnicos.

Em se tratando das comunidades de macroinvertebrados de areas umidas, o
conhecimento sobre os fatores que as influenciam em diferentes escalas espaciais (e.g., desde
a escala de habitat até bacias hidrograficas), ¢ incipiente (BATZER et al., 2004; STENERT
et al., 2004; JOHNSON et al., 2004; STENDERA & JOHNSON 2005; AVILA et al., 2011).
Porém, a maior parte da literatura disponivel estd concentrada em grupos de plantas e
vertebrados, sendo os ecossistemas aquaticos menos explorados (BOYERO 2002; VINSON
& HAWKINS 2003; PEARSON & BOYERO 2009). Além disso, as ideias atuais enfatizam
que as multiplas facetas da biodiversidade devem ser consideradas de forma mais completa
para fornecer uma imagem mais clara do padronamento espacial das comunidades ecoldgicas

(GRAHAM & FINE 2008, MEYNARD et al., 2011; TUCKER et al., 2017).
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2.5 Diversidade Funcional da Comunidade de Macroinvertebrados Aquaticos

As comunidades ecoldgicas podem ser caracterizadas seguindo duas abordagens
principais. A abordagem tradicional baseia-se na estrutura taxondmica, enquanto que uma
mais recente baseia-se nas caracteristicas dos tragos funcionais das espécies nas
comunidades ecoldgicas. Embora a abordagem funcional tenha uma longa histéria na
pesquisa ecologica (STATZNER et al., 2001), ela vem sendo enfatizada nas ultimas duas
décadas em estudos que avaliam as conexdes entre o funcionamento do ecossistema, a
biodiversidade e a degradacdo ambiental (KINZIG et al., 2002, CALACA & GRELLE,
2016). Apesar de medidas como riqueza de espécies, abundancia e composi¢do responderem
bem as variagdes ambientais, estudos recentes tém mostrado que medidas baseadas em tragos
funcionais podem ampliar as respostas ecologicas das comunidades nos ecossistemas
(KINZIG et al., 2002; PETCHEY; GASTON, 2006; HEINO, 2008; CALACA & GRELLE,
2016; LI et al., 2019) e também ha evidéncias crescentes de que o funcionamento do
ecossistema esta diretamente relacionado com as caracteristicas funcionais especificas de
cada espécie (LOREAU et al., 2001; BOLAM et al., 2002; GILLER et al., 2004; HOOPER
et al. , 2005). Como tal, CADOTTE et al. (2017) e GAGIC et al. (2015) revisaram medidas
de diversidade funcional para trazer a tona emergentes padrdes e fornecer pistas sobre a
gestdo e tomada de decisdo dos ecossistemas. Suas revisoes de literatura indicam que a
diversidade funcional ¢ um dos melhores preditores da fun¢ao do ecossistema.

Uma defini¢do amplamente adotada para diversidade funcional ¢ "o valor e a
amplitude das espécies e atributos funcionais que influenciam o funcionamento do
ecossistema" (TILMAN, 2001). As caracteristicas funcionais de um organismo estao
relacionadas ao seu papel funcional especifico no nivel trofico e podem diferir bastante entre
os organismos e também nos valores das caracteristicas (por exemplo, caracteristicas
continuas e caracteristicas discretas) (POFF et al., 2006; GAGIC et al., 2015). Estudos de
diversidade funcional também podem se concentrar na importancia de tragos especificos para
a aptidao individual (BRADSHAW, 1987). Nesse sentido, o uso do termo "funcdo" pode
aplicar-se tanto aos niveis tréficos quanto ao processo evolutivo. Independentemente da
defini¢ao utilizada, ¢ um ponto consensual que os estudos de diversidade funcional sempre
consideram os organismos como "entidades dindmicas que interagem com seu ambiente"

(CALOW, 1987). A influéncia desses organismos nas fun¢des do ecossistema pode variar
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de acordo com os atributos (traits das espécies). Esses atributos sdo propriedades bem
definidas, mensuraveis, geralmente medidas no nivel do individuo, definindo a estabilidade
dos ecossistemas através de respostas de resisténcia e resiliéncia que podem ser fisicas
(tamanho do corpo), bioquimicas (presenca de metabodlitos secundarios, voltinismo),
comportamentais (periodo de forrageamento) e temporais (duragdo da fase larval)
(MAYFIELD et al., 2010; MCGILL et al., 2006).

Estudos de diversidade funcional foram historicamente conduzidos para responder a
duas perguntas principais: (a) como as espécies influenciam o funcionamento do
ecossistema, e (b) como as espécies respondem as mudancas ambientais (HOOPER et al.,
2000). Dentre as métricas que ajudam a medir de forma mais precisa a diversidade funcional
nas comunidades, podem-se destacar os indices de riqueza (nimero de grupos funcionais),
de equabilidade (equitabilidade), de divergéncia funcional (medidas de distribuicdo e
diferenciagdo dos grupos no range dos nichos) e de dispersao funcional (MASON et al.,
2005; LALIBERTE ¢ LEGENDRE 2010; MOUCHET et al., 2010). A maneira como esses
indices variam pode indicar quais sd0 0s mecanismos responsaveis por estas estruturagdes
da comunidade. Por exemplo, mecanismos de filtros ambientais indicam que espécies
coexistentes tendem a ser mais similares do que se esperaria ao acaso, pois as condigdes
ambientais atuam como um filtro, selecionando e possibilitando a persisténcia de um
espectro relativamente pequeno de tragos funcionais das espécies (KEDDY, 1992).

O indice de Riqueza Funcional corresponde ao niimero de grupos funcionais, que
representam um conjunto de espécies que realizam fungdes similares em um ecossistema,
formado dentro de um determinada comunidade; a Equitabilidade Funcional, pode ser vista
como o0 grau em que as caracteristicas de uma comunidade estdo distribuidas em um nicho
para permitir a utilizagao eficiente de toda a gama de recursos de que dispde; e a Divergéncia
Funcional mede o grau de diferenciagao de nicho entre as espécies de uma comunidade
(MASON et al. 2005). Recentemente, Laliberté e Legendre (2010) propuseram o indice de
Dispersdao Funcional, que capta a distancia média entre as espécies com base em suas
caracteristicas funcionais e sua abundancia relativa em um espago-traco multidimensional
(COLZANTI et al., 2013).

Outro aspecto importante da composicao de tracos é a redundancia funcional. O

conceito de redundancia funcional baseia-se em observagdes de que algumas espécies
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desempenham papéis similares em comunidades e ecossistemas e, portanto, podem ser
substituidas nos processos ecossistémicos (ROSENFELD, 2002; BONADA, 2013). Por
exemplo, Beche & Statzner (2009) e Statzner et al. (2007) demonstraram que filtros
ambientais relacionados com o tipo habitat em riachos de cabeceira promoveram
redundancia funcional nas comunidades de invertebrados aquaticos nos EUA e Europa. A
redundancia também influencia a resiliéncia das comunidades (NAEEM, 1998; PILLAR et
al., 2013).

Tragos funcionais ¢ diversidade funcional de macroinvertebrados tém estreita relacao
com varidveis ambientais. A resposta de caracteristicas funcionais a gradientes ou variaveis
ambientais tem sido preditiva e relativamente estavel, mesmo em regides biogeograficas,
porque restricdes ambientais ou estressores desempenham papel dominante na formagdo da
composi¢ao de caracteristicas das comunidades locais (BONADA et al., 2006; STATZNER
& BECHE, 2010). Entretanto, as respostas esperadas as caracteristicas que refletem os
efeitos das mudangas ambientais nas comunidades foram relacionadas a variagdo espacgo-
temporal dos estressores. O “conceito de modelo de habitat” e a “suposi¢ao de filtro de
paisagem” (da escala regional ao alcance do fluxo) sdo duas teorias principais que explicam
as respostas das caracteristicas aos estressores, como frequéncia de perturbagao (temporal),
disponibilidade de refugios (espaciais) e filtros de caracteristicas operando em escalas
hierarquicas (SOUTHWOOD, 1977; TOWNSEND & HILDREW, 1994; POFF, 1997).
Varios estudos intensivos foram realizados sobre a relagao entre caracteristicas e variaveis
ambientais (sensu STATZNER & BECHE, 2010; HEINO et al., 2013), enquanto menos
estudos abordaram as relacdes entre diversidade funcional e varidveis ambientais.

As métricas funcionais fornecem uma série de vantagens, como uma ampla gama de
respostas a multiplos estressores (DOLEDEC et al., 1999; CULP et al., 2011; MONDY et
al., 2016) e a compreensdo mais mecanicista para identificar as causas das mudancas
(DOLEDEC et al., 2011; VERBERK et al., 2013). Nesse sentido, uma abordagem funcional
pode produzir diferentes conclusdes sobre a importancia desses atributos para o
funcionamento dos ecossistemas, dependendo do método de classificagao utilizada
(WRIGHT et al., 2006). Assim, ha uma necessidade de fornecer medidas continuas de
diversidade funcional que utilizem diretamente valores quantitativos para as caracteristicas

funcionais (VILLEGER et al., 2008).
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A abordagem funcional de comunidades tem sido aplicada a diferentes grupos
taxondmicos, como por exemplo, vertebrados (PETCHEY et al., 2007), insetos terrestres
(BIHN et al., 2010) e plantas (CIANCIARUSO et al., 2009), e em ecossistemas aquaticos,
em estudos com peixes (STRECKER et al., 2011) e microrganismos (WORSFOLD et al.,
2009). Em relagao a comunidade de macroinvertebrados aquaticos, o uso de varios tracos
funcionais tem um papel fundamental para a compreensado das relagdes entre as comunidades
e os gradientes ambientais (DOLE'DEC et al., 2010; LAMOUROUX et al., 2004; FINN &
POFF 2006) No entanto, a diversidade de caracteristicas funcionais, tem sido aplicada com
muito menos frequéncia a organismos aquaticos do que a terrestres (HEINO et al., 2013;
GAGIC et al., 2015).

O estudo de Cummins (1973) foi pioneiro no desenvolvimento de uma abordagem
funcional para insetos aquaticos tendo como base suas relagdes troficas (VANNOTE et al.,
1980). Pesquisas vém demonstrando que a diversidade funcional, ao invés da diversidade
taxonomica de espécies, contribui melhor para a compreensao das fungdes do ecossistema, tais
como produtividade (DOLE'DEC et al., 2000; HOOPER; GAYRAUD et al., 2003; DUKES,
2004; PETCHEY etal.,2004; HOOPER et al., 2005), resisténcia das espécies as perturbacdes
ambientais (DUKES, 2001; BELLWOOD et al., 2004), e regulacdo do fluxo da matéria
(WALDBUSSER et al., 2004). No Brasil, o estudo desenvolvido por Colzani et al. (2013) foi
pioneiro em quantificar a diversidade funcional de insetos aquaticos na Mata Atlantica,
considerando principalmente a divergéncia e a dispersdo funcional como fortes tragos
indicativos da relagdao espécie-ambiente. J4 na Europa, tracos funcionais para géneros de
invertebrados aquaticos, como o tamanho méaximo do corpo, o voltinismo, a dispersdo, as
formas de resisténcia e os habitos alimentares, foram sugeridos para melhorar a compreensao
das relagdes entre as espécies e o ambiente em zonas de transicdo de habitats em rios
(USSEGLIO-POLATERA et al., 2000; TACHET et al., 2010). Embora a teoria sugira uma
ligacdo direta entre a diversidade funcional e as fungdes do ecossistema, essa relagao foi
pouco explorada em estudos com a comunidade de macroinvertebrados aquaticos de areas
umidas. Consequentemente, pouco se sabe sobre o papel funcional que os

macroinvertebrados exercem nas areas umidas.
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Abstract Macroinvertebrate composition in ponds is assembled by processes operating at
multiple scales. Investigating the effects of local and regional environmental factors and
geographic distances on beta diversity can inform on the importance of assembly processes.
However, macroinvertebrates with different dispersal modes (such as insects and non
insects) can be differently affected by assembly processes. We evaluated the relationship of
local environmental factors (habitat structure; water chemistry), climate and geographic
distances with the beta diversity (and their nestedness and turnover components) of
macroinvertebrate communities in southern Brazilian intermittent ponds. We also separately
evaluated the relationships of active- (insects) and passive-dispersing (non-insect)
invertebrates. The contribution of the turnover component to beta diversity was higher than
nestedness, although this pattern differed between insect and non insects. Dissimilarity in
local factors (habitat structure) alone was correlated with beta diversity of macroinvertebrate
community. However, different factors were correlated with beta diversity of insect and non-
insect taxa; water chemistry was correlated with the Sorensen component, and habitat
structure, with the turnover component in insects; habitat structure factors were correlated
with the Sorensen and the nestedness components of non insects. Our study evidenced that
environmental differences (rather than geographic distances between ponds) predominated
in assembling the metacommunity structure of macroinvertebrates. Additionally, the varying
contributions of the turnover and nestedness components to beta diversity between insects
and non insects (and their distinct relationships with water chemistry and habitat structure)
indicate that the influence of local environmental factors on macroinvertebrates depends on
their dispersal mode.

Keywords: active-dispersing invertebrates, aquatic invertebrates, metacommunity, passive-

dispersing invertebrates, turnover
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Introduction

The variation in species composition among local biological communities (beta diversity,
Whittaker 1960, 1972) is determined by a combination of processes related to abiotic factors,
biotic interactions and dispersal limitation (Anderson et al. 2006). Two main paradigms have
been proposed to explain the changes in local species composition: species sorting and
dispersal limitation processes (Leibold et al. 2004; Holyoak et al. 2005; Logue et al. 2011;
Winegardner et al. 2012; Heino et al. 2015a). The species sorting view is builded on the role
of processes related to niche-based aspects of species, such as the differences in their
ecological requirements and biotic interactions (Cottenie 2005). According to this view, the
environmental differences among sites (e.g. heterogeneity in habitat structure, climatic
conditions) can be accounted for structuring local communities (Winegardner et al. 2012;
Heino et al. 2015a). On the other hand, local communities are also connected by dispersal
(metacommunity, Holyoak et al. 2005; Leibold et al. 2004), and changes in species
composition along geographic gradients indicate that limited dispersal is also critical in the
structure of local communities (Declerck et al. 2011; De Bie et al. 2012).

In this sense, one of the most well-known spatial patterns of changes in community
composition is the increased dissimilarity with geographical distance (Nekola & White
1999). However, the spatial extent of the study area can affect the observed influence of local
(e.g. habitat heterogeneity) and regional (e.g. climate) factors. This is because as
geographical distance increases, the importance of regional factors such as climate,
hydrography and geomorphology also become more significant (Shurin et al. 2000; Cottenie
et al. 2003; Crist et al. 2003; Stendera & Johnson 2005; Vellend 2010). In this sense, more

isolated and distant sites could harbor distinct compositions (i.e. high beta diversity) due to
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either lower environmental similarity between habitats (Heino et al. 2015b) and or stochastic
effects related to the dynamics of dispersal and colonization processes (Jeftries 1988). In this
sense, the roles of regional factors and dispersal limitation is assumed to increase with
increasing spatial extension (Declerck et al. 2011; De Bie et al. 2012; Heino 2013a).
Several authors have shown that beta diversity patterns are influenced by both processes
(species sorting and dispersal limitation) under different dynamics (Heino, Melo & Siqueira
et al. 2015; Brown et al. 2017), as the relative importance of each process can differ both
spatially and temporally operate at multiple spatial scales (Barton ef al. 2013; Heino et al.
2015b)Thus, beta diversity can be influenced by both local and regional factors (Leibold et
al. 2004; Winegardner et al. 2012; Heino et al. 2015). Studies that analyse and attempt to
disentangle the influence of local and regional factors on local composition have increased
in recent years (Gronroos et al. 2013; Brendonck et al. 2014; Heino et al. 2015a; Tonkin et
al. 2016; Gianuca et al. 2017; Knauth et al. 2019). Previous data from freshwater ecosystems
have shown that local environmental heterogeneity and geographical distance jointly
determine the beta diversity of many taxa (Viana et al. 2016; Heino & Tolonen 2017; Pires
et al. 2018; Braghin et al. 2018; Lopes et al. 2019; Perbiche-Neves et al. 2019). However,
beta diversity patterns and the contribution of each factor (local or regional) may vary
according to the focal organism, ecosystem type and dispersal mode (Alahuhta & Heino
2013; Heino et al. 2015a; Tonkin et al. 2016; Hill et al. 2017; Pires et al. 2018). Dispersal
mode can affect the observed importance of local and regional factors on beta diversity
(Heino et al. 2015a). Organisms with higher dispersal ability (e.g. active-dispersing taxa)
can homogenize the composition of local communities due to increased dispersal rates and
thus override environmental heterogeneity and be less affected (or not) by local factors; in

turn, dispersal-limited taxa such as passive-dispersing organisms should be jointly affected
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by environmental and spatial predictors (Grénroos et al. 2013; Heino ef al. 2015¢; Tonkin et
al. 2016; Gianuca et al. 2017).

In addition, beta diversity can be partitioned into turnover and nestedness components
(Baselga 2010). While the nestedness component indicates the degree to which the changes
in composition are due to the difference in number of species between sites, the turnover
component indicates the degree of species replacement (Baselga 2010, 2012). Both processes
(species loss or replacement among communities) can be determined by environmental
gradients or dispersal limitation (Qian et al. 2005; Ulrich & Gotelli 2007; Si et al. 2015;
Nunes et al. 2016). Furthermore, the contribution of the nestedness and turnover components
may vary across taxonomic groups (Baselga 2010; Louzada et al. 2010; Tonkin et al. 2016).
Thus, modelling beta diversity components along spatial and environmental gradients can
provide a deeper understanding of the importance of the ecological processes structuring
local communities (Tonkin ef al. 2016; Gianuca et al. 2017; Hill et al. 2017; Soininen et al.
2018).

The aquatic macroinvertebrate community is an important component of pond ecosystems
(Batzer ef al. 2013). The influence of local (e.g. water physicochemical parameters) and
regional (e.g. climate) on the composition of pond macroinvertebrates has been demonstrated
by many authors (Paukert & Willis 2003; Stenert & Maltchik 2007; Batzer et al. 2004; Stenert
et al. 2008; Heino 2009; Al-Shami et al. 2013). Several authors have related the greater
contribution of the replacement component in macroinvertebrate communities to local
environmental factors (e.g. substrate, water chemical characteristics, habitat conditions) and
habitat heterogeneity (Wellborn et al. 1996; Florencio et al. 2014, Heino et al. 2015; Heino
& Tolonen 2017). Several differences occur among macroinvertebrate taxonomic groups

with respect to biological traits related to dispersal mode (active and passive), body size, and
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metabolic rates (Bilton ef al. 2001). Such differences make these organism good models for
the assessment of the relative contribution of dispersal limitation and species sorting
processes as well as the effects of local and regional factors on patterns of beta diversity.
While generalist taxa and active dispersers such as Coleoptera were found to be more
influenced by regional environmental factors (Bonn 2002) and less affected by local ones
(Poff 1997; Heino et al. 2003; Van De Meutter ef al. 2007; Vanschoenwinkel et al. 2007;
De Bie et al. 2012; Heino 2013a; Tonkin et al. 2014b), passive-dispersing
macroinvertebrates were found to be controlled by local environmental factors (Van De
Meutter et al. 2007; Vanschoenwinkel et al. 2007; De Bie et al. 2012; Heino 2013a; Heino
etal. 2017).

Recent studies have found higher importance of local than regional factors in explaining
the beta diversity of macroinvertebrate communities in lentic ecosystems, mainly due to the
predominance of deterministic mechanisms (Cottenie 2005; Thornhill ez al. 2017; Heino &
Tolonen 2017). However, the influence of local and regional factors in temporary ponds
remains little comprehended. Previous studies have suggested that spatial processes in
temporary habitats may be more important for passive dispersal groups (e.g. submerged
macrophytes and zooplankton) (Declerck et al. 2011; De Bie et al. 2012; Trindade et al.
2018; Bertuzzi et al. 2019), since few species are able to reach and establish at certain
habitats (Heino et al. 2015b).

In this study, we evaluated beta diversity patterns (and the relative contribution of the
nestedness and turnover components) in aquatic macroinvertebrate communities inhabiting
intermittent ponds in southern Brazil. Our main goal was to investigate the contributions of
spatial and of local and regional environmental factors in the assembly of their communities.

For this purpose, we evaluated the relationship between the beta diversity of aquatic
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macroinvertebrates communities and the dissimilarities in water quality and habitat structure
(local environmental factors), climate (regional environmental factors) and geographic
distances (spatial factors) among ponds in the study region. Assuming that macroinvertebrate
taxa have good dispersal ability and that their composition is both influenced by local (i.e.
site level) and regional (climate) environmental factors, we first hypothesized that beta
diversity of macroinvertebrates will be primarily structured by environmental factors
(climate and local factors), expecting that (1) the turnover component would predominate in
structuring macroinvertebrate beta diversity. We also took into account the possible role of
dispersal mode on the observed patterns of beta diversity. In this sense, we expanded our
expectations and hypothesized that the influence of environmental factors (i.e. local variables
and climate) and geographic distances on beta diversity would differ between groups with
active and passive dispersal; specifically, we expected that (2) passive-dispersing (non-
insect) taxa would be more strongly structured by geographic distances, and active-
dispersing taxa (insects), by local environmental factors (e.g. habitat structure and water

chemistry).

Materials and methods
Study region

The samplings were conducted in the Coastal Plain (‘Planicie Costeira’), a lowland
region (altitudes below 20 m a.s.1.) with sandy geomorphology (Villwock & Tomazelli 2006)
running along ~640 km (~80 km wide) in southernmost Brazil (states of Rio Grande do Sul
and Santa Catarina; Fig. 1). Across its extension, the climate in the Coastal Plain ranges from
subhumid subtropical in the north to humid temperate subtropical in the south (Maluf 2000).

The annual rainfall ranges from 1000 to 1500 mm, and the average annual temperature, from
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12 to 22° C (Villwock & Tomazelli 2006). The original vegetation types in the region include
evergreen (ombrophilous) forests occurring in the northern region (state of Santa Catarina)
and coastal restinga (scrub-like vegetation and white-sand forests) occurring in the south
(most part of the state of Rio Grande do Sul) (Ledo et al. 2014). The landscape of the Coastal
Plain is also marked by the elevated occurrence of small temporary wetland ecosystems

(Maltchik et al. 2003).

Sampling design and macroinvertebrate collection

Twenty-four intermittent ponds distributed along a latitudinal range (S 27° - 31°)
covering ~530 km in the southern Brazilian Coastal Plain were selected for sampling in this
study (Fig. 1). Ponds were selected according to the following criteria: low anthropic impact
in their surroundings (preferably extensive cattle grazing), natural condition (i.e. man-made
farm ponds were not selected for sampling). The selected ponds had average depth of ~0.5
m and their surface flooding areas did not exceed 1 ha. The ponds were distant from other
each by ~10 km and their predominant habitat types were characterized by emergent and/or
fluctuant vegetation (Pires et al. 2018). The occurrence of potential predators (e.g., fish and
tadpoles) was recorded in all ponds (Pires et al. 2018; Knauth et al. 2019).

Aquatic macroinvertebrate collection was carried out in the early spring of 2015 (from
September to October; austral season), during the wet phase of the ponds (Bertuzzi et al.
2019; Knauth et al. 2019). This is also the season that is known to match the peak in the
abundance and richness of many aquatic invertebrate taxa in the region (Lima et al. 2013).
Macroinvertebrates were collected with a frame dip-net (30-cm wide; 250-um mesh size).
Four subsamples were taken at each pond. Each subsample consisted of three 1-m sweeps in

the water performed after kicking the substrate of the littoral zone of the ponds. The collected
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material was preserved in situ with 10% formalin, and the subsamples were posteriorly
pooled into a single sample. In the laboratory, the specimens were collected under
stereomicroscope and fixed in 80% ethanol and stored in the collection of the Laboratory of
Ecology and Conservation of Aquatic Ecosystems from UNISINOS. Specimens were
determined to the lowest taxonomic level (genus level whenever possible) using specialized
literature (Brinkhurst & Marchese 1989; Lopreto & Tell 1995; Merrit & Cummins 1996;

Fernandéz & Domingues 2001).

Environmental variables

The influence of the local and climatic environmental variables was assessed on the beta
diversity of aquatic macroinvertebrate communities. Local environmental variables were
split into two subsets, which had their influence on beta diversity separately analyzed, and
are described as follows: (1) water chemistry, measured in situ with a multiparameter probe
(U-50, Horiba Tokyo, Japan), which included: dissolved oxygen (DO; mg/L), electrical
conductivity (EC; uS/s); pH, total dissolved solids (TDS; mg/L), turbidity (NTU) and water
temperature (WT; °C).

(2) habitat structure, consisted of: (1) structure of the surrounding vegetation which took
into account the predominant vegetation type in the perimeter of the ponds, classified into
‘arboreal’(predominance of trees and closed vegetation) or ‘herbaceous’ (predominance of
herbs and grasses); (ii) connectivity, which took into account the occurrence of physical
connection of the studied ponds with other waterbodies, classified into ‘connected’ and
‘isolated’; (iii) hydroperiod; based on further evaluations of the variation of the surface
flooding area of the same studied ponds within the season (Bertuzzi ef al. 2019; Knauth et

al. 2019), posteriorly classified into ‘long’ (ponds that retained up to 80% of their original
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area compared to early spring) or ‘short’ (ponds that either dried out or that had their original
reduced up to 80% compared to early spring); (iv) pond area (m?), calculated with a GPS
(Garmin) after walking the perimeter of the surface flooded area of each pond. The original
values of the local environmental variables are given in Table S1.

The climatic characteristics of the study region were represented by the set of bioclimatic
variables available at the WorldClim database (Hijmans et al. 2005). This database is
consisted of a set of 19 global climate layers derived from temperature and precipitation. The
raw values of each of the 19 bioclimatic variables were downloaded from the database at the
spatial resolution of ~1 km? and obtained for the corresponding geographic location of each
pond (latitude-longitude, decimal degrees). The information available for the period between
1960 and 1990 (first version) was extracted for the analytical procedures. The original values

of the bioclimatic variables are given in Table S2.

Explanatory matrices

Dissimilarity matrices were respectively built for each dataset of environmental variables
(i.e. subsets of water chemistry, habitat structure and climatic variables) and employed as
explanatory variables in this study. For the water chemistry subset, an Euclidean-based
dissimilarity matrix derived from the standardized (zero-scaled mean and unit variance)
variables was built in view of their quantitative nature. For the habitat structure subset, a
Gower-based dissimilarity matrix was built due to the mixed nature of this data (quantitative
and qualitative environmental variables).

For the climatic variables, on account of the elevated collinearity among the original set
of 19 variables, we undertook the following procedures: we first carried out a principal

component analysis (PCA) by correlation to summarize the variation in this dataset and
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therefore minimize the effects of collinearity among the original variables. The first four
axes of the ordination summarized 97.2% of the variation in the original data, and thus the
scores of these four axes were employed as surrogates of the climatic conditions of the study
region. In summary, the climate in the study region was characterized by a southward
gradient of increasing seasonality in the temperature and decreasing temperature and
precipitation. The loadings of each original bioclimatic variable along the four PCA axes
retained are given in Table S3. An Euclidean distance-based matrix of the scores of the four
first axes of the PCA was used as surrogates of the climate in the data analysis. Finally, a
matrix of pairiwise geographic (i.e. Euclidean) distances among ponds (in km) was built to

account for the spatial variables of interest in this study.

Beta diversity matrices

According to Legendre & De Caceres (2013), beta diversity can be directly calculated
from the total variance in any given dataset, that is, it can directly computed from a
dissimilarity matrix. This definition was employed to measure the beta diversity of aquatic
macroinvertebrate communities in this study, based on a presence-absence matrix of aquatic
macroinvertebrate taxa per pond Beta diversity was calculated with the Sorensen pairwise
dissimilarity coefficient (Bsor) using the Baselga-based family decomposition index.
Afterwards, the Bsor matrix was decomposed into turnover (fsim) and nestedness-resultant
(Bnes) components (Legendre 2014). Aside from the calculation of beta diversity for the
‘full” composition (i.e. all macroinvertebrate taxa), we built beta diversity matrices for the
susbets of active- (insects) and passive-dispersing taxa (molluscs, Turbellaria, Crustaceans,

etc.) recorded. Overall, we built nine response matrices (Step 1 in Fig. S1).
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Influence of environmental variables and geographic distances on macroinvertebrate beta
diversity

The following statistical steps were undertaken to test the influence of local and climate
environmental variables as well as of geographic distances on the beta diversity (and its
turnover and nestedness components) of aquatic macroinvertebrate communities.

1) investigations on the occurrence of spatial autocorrelation in the local and climate
environmental variables were carried out prior to the main analyses. To achieve this goal,
simple Mantel correlation tests (999 permutations) were ran between the pairwise geographic
distance matrix among ponds and each of the explanatory matrices (water chemistry, habitat
structure and PCA scores). A significant correlation was detected only between the
dissimilarity in the PCA scores and the geographic distance matrix and (Mantel »=0.7; P <
0.05), evidencing spatial autocorrelation in the climatic conditions of the study region.

2) the influence of the local environmental variables on macroinvertebrate beta diversity
was assessed with two approaches: (i) first, simple Mantel tests were ran between the
dissimilarity matrices of local environmental variables (water chemistry and habitat
structure) and the beta diversity matrices (Bsor, fsim and fnes). Second, additional searches
were carried out for combination of variables within each subset of explanatory matrices
(water chemistry and habitat structure) that best explained the variation in each of the
response matrices (Bsor, Bsim and Pnes). This step was undertaken with the bio-env
procedure (Clarke & Ainsworth 1993). In brief, this procedure searches for the subset of
variables with the highest correlation with each response matrix. In this procedure, the
dissimilarity matrix of the community is fixed, whereas the subsets of the environmental
variables are used in the calculation of the environmental dissimilarity matrix (Clarke &

Ainsworth 1993). A correlation coefficient (Pearson) is calculated between the two matrices
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and the best subset of environmental variables identified are then subject to a permutation
test for the assessment of their significance. This last step was achieved with Mantel
correlation tests (999 permutations) with the pre-selected environmental variables and the
beta diversity matrices (Psor, fsim and fnes).

3) On account of the spatial autocorrelation detected between the dissimilarity matrix of
the PCA scores and the geographic distances, the influence of the two explanatory matrices
on the beta diversity was tested using a two-step approach. First, simple Mantel correlation
tests (999 permutations) were ran between Bsor, fsim and Bnes and each of the explanatory
matrices (dissimilarity of the PCA scores and geographic distances). Second, partial Mantel
tests were carried out to test the effect of climate (PCA scores) taking into account the effect
of geographic distances; and another test was carried out for the effect of geographic
distances taking into account the effect of climate (PCA scores). These procedures were
repeated for the beta diversity matrices of the full composition of aquatic macroinvertebrates,
and separately for the subsets of active- and passive-dispersing taxa. All analyses were ran
in the statistical environment R version 3.5.1 (R Core Team 2018). All beta diversity
matrices were computed with the beta.div.comp function of the adespatial package (Dray et
al. 2017). The bio-env procedures and the Mantel (and partial) tests were conducted with the
functions bioenv, mantel and partial.mantel of the vegan package, respectively (Oksanen et

al. 2018). The full workflow of the undertaken analytical procedures is given in Fig. S1.

Results
Overall, 50776 aquatic macroinvertebrate specimens from 80 taxa were collected in the
studied ponds. The majority of the pool of taxa was represented by aquatic insects, which

comprised ~60% of the total number of collected specimens and 85% of the total number of
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taxa (68 taxa). Chironomidae (Diptera) was the dominant taxa in the study region (~30% of
the total abundance), followed by Callibaetis (Navas 1924) (Ephemeroptera, Baetidae)
(~11%). Coleoptera was the richest order among insects (31 genera). Among the non-insects,
Oligochaeta was the dominant taxa (7531 specimens; ~15% o the total abundance), followed
by Biomphalaria (Preston, 1910) (Mollusca; 3433 specimens) and Hyalella (S. 1. Smith

1874) (Crustacea, Dogielinotidae; 3126 specimens) (Table S4).

Beta diversity

For the total fauna, the observed overall beta diversity (Bsor) in the study region was
0.189. The contribution of the turnover component was higher than nestedness (Bsim=0.151
(~80%); Pnes = 0.038 (~20%)). For the subset of insect taxa, Bsor was 0.199, and the
contribution of the turnover component was also higher than nestedness (Bsim = 0.157
(~79%); Pnes = 0.042 (~21%)). For the subset of non-insect taxa, fsor was 0.159, although
the contribution of the turnover component was lower than nestedness (Bsim = 0.058

(~37%); Bnes = 0.101 (~63%)).

Influence of environmental variables and geographic distances on macroinvertebrate beta
diversity

Concerning the relationships of local environmental variables with the total
macroinvertebrate community, no significant correlations between the full subsets of water
chemistry and habitat structure variables and macroinvertebrate Bsor (or its components fsim
and Pnes) were detected by Mantel tests (P > 0.05). A significant correlation (P < 0.05) was
detected by the bio-env procedure between pond area and Bnes (Table 1).

Specifically, for the subset of insect taxa, the full subsets of water chemistry and habitat
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structure variables were not significantly correlated with Bsor (or its components Bsim and
Bnes), according to the Mantel tests (P > 0.05). Significant correlations (P < 0.05) were
detected by the bio-env procedure between a subset comprised by water temperature + total
dissolved solids and Bsor; and between Bsim and a subset of area, connectivity, hydroperiod
and surrounding vegetation structure and (Table 1).

Concerning the subset of non-insect taxa, no significant correlations were detected
(neither by Mantel tests nor by the bio-env procedures) between the overall water quality
subset and Bsor (or its components sim and Bnes). Significant correlations were detected by
the Mantel test between Bsor and the full habitat structure subset (P > 0.05). Significant
correlations (P < 0.05) were detected by the bio-env procedure between the subset pond area
+ connectivity and Bsor; and between connectivity and Bnes (Table 1).

Concerning the relationships of climate environmental variables and geographic
distances with beta diversity, no significant correlations of dissimilarity in climate and
geographic distances with the beta diversity of the total macroinvertebrate community were
detected (neither by Mantel tests nor by the bio-env procedures). No significant correlations
were detected (neither by the simple nor by the partial Mantel tests) between the beta
diversity (and its components) of the total macroinvertebrate community and dissimilarity in
climate or geographic distances. When separately assessed, Mantel and partial Mantel tests
showed that the beta diversity (and its components) of the subsets of insect and non-insect
taxa were not either significantly correlated with dissimilarity in climate or geographic

distances (Table 2).

Discussion

In this study, local environmental factors (rather than climate or geographic distances) were
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significantly correlated with the overall dissimilarity of macroinvertebrate composition in
coastal intermittent ponds from southern Brazil. Specifically, habitat structure (connectivity,
hydroperiod, pond area and vegetation structure) and water chemistry were the factors
correlated with the beta diversity (as well as the nestedness and turnover components) of
aquatic macroinvertebrate communities. An extensive review of metacommunity structure
patterns in freshwater ecosystems suggested that species sorting (niche-based) processes
predominate in assembling local communities compared to dispersal limitation (Heino et al.
2015Db). In this sense, explanatory variables related to environmental conditions (e.g. habitat
structure, abiotic factors, etc.) are generally regarded as proxies of species sorting processes
(Soininen 2014). Our results are initially in line with this general expectation, as they indicate
a greater contribution of local environmental factors (proxies of species sorting processes)
in temporary ponds. In summary, this study suggested that the changes in the composition
of macroinvertebrate communities were mainly determined by species sorting processes in
the study region, thus corroborating the main hypothesis.

Although several studies have reported environmental factors as the major predictors of
beta diversity in freshwater ecosystems (Heino ez al. 2009), the relative importance of spatial
and environmental (either local or regional) factors may vary according to the studied
ecosystem or focal organism and specificities of the study region (Heino et al. 2015c¢). For
instance, local variables were found to be the predominant drivers of the composition in lakes
and streams (Gronroos ef al. 2013; Heino & Soininen 2010; Heino et al. 2015a). In temporary
pond ecosystems, some authors evidenced that regional (climate) and geographic distances
were the most important drivers of the composition of macrophyte and anuran communities
in southern Brazilian temporary ponds (Trindade ef al. 2018; Bertuzzi ef al. 2019; Knauth et

al. 2019).
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Concerning macroinvertebrates, reviews showed that local and regional variables structure
the composition of their communities (Heino ez al. 2009). In wetlands, local abiotic factors
(e.g. such as nutrient concentration and shading) and biotic ones (e.g. habitat complexity,
presence of predatory fish) have been found as the primary drivers of macroinvertebrate
composition (Gee et al. 1997; Fairchild et al. 2000; Batzer et al. 2004; Jeffries 1988; Scheffer
et al. 2006; Hassall et al. 2011; Florencio et al. 2014; Thornhill ef al. 2017). Climate was
also found to be an important predictor of macroinvertebrate composition by others (Ruhi et
al. 2013, 2014). Few studies have compared the joint contribution of local and regional
factors on macroinvertebrate in temporary ponds. In fact, some authors evidenced the
overriding role of local factors over regional (e.g. landscape-level) for structuring the local
composition of pond macroinvertebrates (Florencio et al. 2014; Thornhill et al. 2017). In
turn, other studies showed that climate and local variables (e.g. hydroperiod) interacted in
explaining macroinvertebrate composition (Ruhi et al. 2014). Our results are thus in line
with the studies that found predominance of local factors. In fact, the role of climate was
detected when ‘harsh’ climates were compared to ‘mild’ ones (Ruhi et al. 2014). Thus,
possibly the variation in the climate in the study region (ranging from subtropical to
temperate) was not ‘strong’ enough to elicit significant changes in macroinvertebrate
composition.

The contribution of the turnover component to beta diversity was higher than nestedness
in the studied ponds. This result indicates that the dissimilarity among ponds was largely
driven by variation in taxa identity rather than differences in taxonomic richness (Legendre
& De Caceres 2013; Legendre 2014). Similar results were found in previous studies, which
accounted the high degree of species replacement to the large variation in the local

environmental conditions of the ponds (Florencio et al. 2014; Viana et al. 2016; Hill ef al.
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2017). However, neither the overall dissimilarity (Bsor) nor the turnover component were
correlated with environmental or spatial factors. This result probably reflects the
predominance of the ‘elements of chance’ or stochastic processes, as coined by Jeffries
(1988) in the structuring of wetland communities. Such possible role of stochasticity could
be associated with the seasonal condition of ponds, which hinder all species from reaching
and establishing at suitable patches at predictable basis (Heino et al. 2015).

In this study, only the nestedness component (rather than the overall dissimilarity and the
turnover component) was correlated to local factors, specifically pond area. This result
loosely resembles the pattern detected by Florencio et al. (2011), in which nested patterns in
the composition of macroinvertebrates in Mediterranean ponds were largely influenced by
pond area. The nestedness component of beta diversity is a measure of dissimilarity in
composition that is accounted for by differences in local richness (Legendre & De Céaceres
2013; Legendre 2014). In this sense, ecosystem size is a key variable that is related to the
alpha diversity of macroinvertebrate communities (Vinson & Hawkins 1998; Heino 2009).
Larger areas generally comprise higher niche availability, which facilitates the arrival of new
individuals (Cottenie et al. 2003; Cottenie & De Meester 2004; Viana et al. 2016; Hill et al.
2017). The correlation of pond area with beta diversity may be related to the greater
heterogeneity of wetland habitats. High habitat heterogeneity allows species with diverse
niches to occur in different microhabitats within a single wetland (Al-Shami et al. 2013),
thus affecting the alpha diversity.

The contribution of each component to beta diversity differed between active- (insects)
and passive-dispersing taxa (non insects). Turnover had higher contribution than nestedness
for insects, while the opposite result was detected for non-insects (nestedness had higher

contribution than turnover). These results mostly agree with a recent meta-analysis that
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demonstrated the varying contributions of turnover and nestedness according to species
dispersal mode (Soininen et al. 2018). Particularly, the contribution of turnover was found
to be higher in active-dispersing taxa (Soininen ef al. 2018), and this pattern was already
recorded in pond invertebrates (Hill ez al. 2017). The beta diversity of active- and passive-
dispersing taxa was distinctly correlated with local environmental factors. On the other hand,
geographic distances did not influence the beta diversity of passive-dispersing taxa, thus not
entirely supporting the second hypothesis of the study. Beta diversity of passive-dispersing
taxa was expected to be more structured by geographic distances in this study. This is
because passive-dispersing invertebrates are expected to be more structured by dispersal
limitation (i.e. spatial factors) due to their lower dispersal ability (Bilton ez al 2001). In this
sense, dispersal limitation has been associated with nestedness in pond taxa (McAbendroth
et al. 2005), as fewer taxa would be able to colonize ponds farther apart. This pattern was
detected by Florencio et al. (2014) and Hill et al. (2017), which detected higher influence of
spatial factors on the beta diversity of passive-dispersing invertebrates. Passive dispersers
rely on vectors such as wind and other organisms for colonizing and establishing at sites
distant apart (Bilton ef al. 2001; Vanschoenwinkel et al. 2008). In this sense, possibly some
environmental characteristics of the study region (the Coastal Plain from southern Brazil)
might have favored the dispersal and homogenization of the composition of passive-
dispersing organisms and the consequent lack of role of geographic distances on beta
diversity. The Coastal Plain is characterized by the occurrence of strong winds and for
harboring many waterbird species that can act as dispersal vectors of several passively
dispersed taxa (Vanschoenwinkel et al. 2008; Silva ef al. 2018).

Turnover in insects was correlated with water chemistry and habitat structure. Hill et al.

(2017) also detected higher influence of environmental rather than spatial factors on the beta
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diversity of active-dispersing invertebrates in ponds. The predominant role of environmental
factors for active-dispersing taxa can be expected in heterogeneous ecosystems, as increased
dispersal rates should enhance the role of local environmental conditions in driving changes
in local composition (Gianuca et al. 2017). Particularly in the case of wetland insects, the
roles of water physicochemical variables and habitat conditions (e.g. habitat complexity,
presence of predatory fish) in structuring their composition have already been detected by
many authors (Batzer ef al. 2004, 2013; Stenert e al. 2008).

The beta diversity and nestedness components of passive-dispersing taxa were respectively
correlated with pond area and connectivity. This result corroborates with previous studies
that showed that the nestedness component was related to habitat connectivity in lentic
ecosystems. A growing number of studies addressed the effects of connectivity on
macroinvertebrate communities (Vanschoenwinkel et al. 2007; Henriques-Silva et al. 2013;
Gianuca et al. 2017). Lower connectivity can lead to higher isolation and resulting in
decreased local richness (Rosset et al. 2017), consequently affecting the nestedness
component of beta diversity. The role of pond area in structuring macroinvertebrate
composition has been reported in several studies (Bronmark 1985; Heino et al. 2009; Hill
2017). Some studies have shown that wetland size is correlated with habitat heterogeneity
and macrophyte abundance, which in turn lead to more heterogeneous composition among

sites (Dibble & Thomaz 2009), thus influenced the overall beta diversity.

Conclusions
In this study, local environmental factors (habitat structure and water chemistry) rather than

regional (climate) and spatial factors (geographic distances) were significantly correlated
with the beta diversity of aquatic macroinvertebrate communities in intermittent ponds in

southern Brazil. Our results thus suggest that the local composition of aquatic
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macroinvertebrates was predominantly assembled by species sorting processes (rather than
dispersal limitation) and stochastic events associated with the ephemeral condition of
temporary ponds in the study region. Further analyses showed that the contributions of
turnover and nestedness to beta diversity differed between macroinvertebrates with distinct
dispersal modes; the turnover in insects (active dispersers) was explained by water chemistry
and habitat structure, while the nestedness in non-insect taxa (passive dispersers) was
explained by habitat structure. These results highlight the importance of local factors even
after taking into account the different dispersal modes in the focal community. Our study is
particularly important for the environmental management of temporary ponds, as
highlighting the specific predictors of loss and replacement of provides useful information
for biodiversity conservation planning, especially due to the role that aquatic invertebrates

play in the ecological processes in wetland ecosystems.
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Supplementary material

Table S1. Local environmental variables taken at the studied ponds. Abbreviations: WT =
water temperature (°C); EC = electrical conductivity (uS/s); NTU = water turbidity (ntu);
DO = dissolved oxygen (mg/L"); TDS = total dissolved solids (mg/L™'). For the habitat
structure variables, ‘0’ and ‘1’ indicate presence and absence, respectively. Numbers in
column ‘Pond ID’ follow Fig. 1.

Table S2. Original values of the WorldClim bioclimatic variables obtained for the

corresponding geographic location of each studied pond. Numbers in column ‘Pond ID’
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follow Fig. 1. Abbreviations of the variables: Biol = Annual Mean Temperature (°C); Bio2

= Mean Diurnal Range (°C); Bio3 = Isothermality (°C); Bio4 = Temperature Seasonality

(°C); Bio5 = Max Temperature of Warmest Month (°C); Bio6 = Min Temperature of Coldest

Month (°C); Bio7 = Temperature Annual Range (°C); Bio8 = Mean Temperature of Wettest

Quarter (°C); Bi09 = Mean Temperature of Driest Quarter (°C); Bio10 = Mean Temperature

of Warmest Quarter (°C); Bioll = Mean Temperature of Coldest Quarter (°C); Biol2 =

Annual Precipitation (mm); Biol3 = Precipitation of Wettest Month (mm); Biol4 =

Precipitation of Driest Month (mm); Biol5 = Precipitation Seasonality (mm); Biol6 =

Precipitation of Wettest Quarter (mm); Biol7 = Precipitation of Driest Quarter (mm); Biol8

= Precipitation of Warmest Quarter (mm); Bio19 = Precipitation of Coldest Quarter (mm).

Table S3. Loadings of the bioclimatic variables for the first four axes of the principal

component analysis (PCA).

Table S4. List of aquatic macroinvertebrate taxa recorded in the studied ponds.

Fig. S1. Step by step representation of the undertaken statistical procedures for the analyses

of the relationships of aquatic macroinvertebrate beta diversity with environmental factors

and geographic distances.
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Figure 1. Location of the studied ponds across the extension of the Coastal Plain region in

southernmost Brazil.
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Table 1. Output of the Mantel correlation tests and bio-env procedures for the influence of each subset of local environmental variables

(water chemistry and habitat structure) on the beta diversity (and its turnover and nestedness components) of the aquatic macroinvertebrate
communities (and subsets of insect and non-insect taxa) in southern Brazilian temporary ponds. In bold: significant correlations (P < 0.05).
Abbreviations: WT = water temperature; EC = electrical conductivity; DO = dissolved oxygen; TDS = total dissolved solids.

Preditor Qualidade da 4gua Estrutura do Habitat
Mantel test Bio-env selected variables Mantel test Bio-env selected variables
Component r P R P r P R P
Total fauna PBsor (total) -0,11 0,9 WT (°C), TDS 0,05 0,33 0,06 0,2 area, conectividade 0,22 0,03
Bsim (turnover) -0,08 0,72 WT (°C), Cond (mS/s), TDS 0,08 0,19 0,11 0,05 area, conectividade, isolamento 0,28 0,06
Pnes (nestedness) -0,14 0,9 Ph 0,05 0,24 0,09 0,91 area 0,07 0,19
Insects Bsor (total) -0,13 0,84 WT (°C), TDS 0,05 0,33 0,01 0,48 area 0,11 0,14
Bsim (turnover) -0,1 0,75 WT (°C), Cond (mS/s), TDS 0,13 0,12 0,06 0,19 area, conectividade 0,13 0,04
Bnes (nestedness) -0,03 0,54 TDS 0,14 0,11 -0,1 0,96 area, isolamento, vegetagao 0,1 0,1
Non-insects [sor (total) -0,11 0,81 WT (°C) -0,01 0,51 0,28 0,01 conectividade 0,44 0,002
Bsim (turnover) -0,01 0,49 pH, TDS 0,05 0,23 -0,01 0,49 area, conectividade 0,05 0,28
Bnes (nestedness) -0,09 0,77 DO (mg/L) 0,06 0,3 0,17 0,01 conectividade 0,35 0,005
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Table 2. Output of the Mantel and partial Mantel correlation tests for the influence of climatic environmental variables (scores of the
bioclimatic PCA) and geographic distances on the beta diversity (and its turnover and nestedness components) of the aquatic
macroinvertebrate communities (and subsets of insect and non-insect taxa) in southern Brazilian temporary ponds.

Clima e distancias geograficas

Mantel test Partial Mantel test

Climate (PCA axes) Geographical distances gl;:;;ephiczflp (fi?t;ncesl Sﬁz%;?f(hl;gi) distances |

Predictor =~ Component r P r P partial P partial » P

Fauna Total PBsor (total) 0,07 0,25 0,09 0,17 0,06 0,29 -0,01 0,54
Bsim (turnover) 0,02 0,43 0,07 0,2 0,09 0,21 -0,06 0,68
Bnes (nestedness) 0,08 0,19 0,02 0,33 -0,05 0,67 0,09 0,2

Insetos Bsor (total) 0,12 0,09 0,14 0,07 0,07 0,26 0,01 0,4
Bsim (turnover) 0,08 0,2 0,13 0,1 0,1 0,2 -0,02 0,58
Bnes (nestedness) 0,05 0,2 0,01 0,41 -0,04 0,67 0,07 0,24

Nao Insetos sor (total) -0,11 0,9 -0,08 0,83 0,13 0,1 -0,08 0,74
Bsim (turnover) -0,04 0,7 0,04 0,27 0,13 0,09 -0,13 0,89

Bnes (nestedness) -0,06 0,74 -0,11 0,91 -0,1 0,81 0,04 0,35




Supplementary material

Table S1. Local environmental variables taken at the studied ponds. Abbreviations: WT =
water temperature (°C); EC = electrical conductivity (uS/s); NTU = water turbidity (ntu);
DO = dissolved oxygen (mg/L-1); TDS = total dissolved solids (mg/L-1). For the habitat
structure variables, ‘0’ and ‘1’ indicate presence and absence, respectively. Numbers in
column ‘Pond ID’ follow Fig. 1.

Local WT (°C) pH  ORP Cond (mS/s) NTU DO (mg/L) O. Sat (%) TDS

P1 25,6 5,89 242 0,066 504 6,06 74 0,043
P2 25,75 6,46 273 0,048 32,1 9,79 120,1 0,03
P3 24,12 5,72 53 0,074 0 6,02 72 0

P4 24,8 5,85 280 0,058 232 6,43 71,7 0,038
P5 25,19 6,58 222 0,063 42,9 9,97 123,1 0,04
P6 21,74 596 353 0,042 124 6 70 0,027
P7 22,01 595 353 0,036 30 7,4 84,8 0,023
P8 23,15 6,14 355 0,054 114 10,3 120 0,035
T1 24,69 5,63 336 0,031 201 9,5 115,2 0,02
T2 30,24 502 273 0,07 0 4,85 52 0

T3 22,63 522 261 0,03 217 5 60 0,019
T4 20,2 6,21 19 0,203 0 5 62 0,131
T5 26,12 592 310 0,026 0 7,33 89,7 0,017
T6 26,63 5,85 176 0,027 0 6,42 80,5 0,017
T7 27,09 6,06 206 0,082 185 8,13 103,2 0,05
T8 25,82 6,14 158 0,043 144 741 91,4 0,028
MT1 32,32 5,63 301 0,064 0 6,63 89 0,041
MT2 28,53 6,05 270 0,151 1000 3 40 0,01
MT3 26,65 5,67 243 0,089 298 4 50 0
MT4 20,88 5,47 309 0,037 179 6 70 0,024
MT5 22,83 6,3 440 0,15 0 3.42 40 0,097
MT6 23,97 591 870 0,047 40,5 6 72 0,031
MT7 25,25 6,16 305 0,054 124 7,66 91,8 0,035
MT8 24,01 6,7 293 0,039 11,8 7,78 93,4 0,026

71



Table S2. Original values of the WorldClim bioclimatic variables obtained for the corresponding geographic location of each studied pond. Numbers in column ‘Pond ID’ follow

Fig. 1. Abbreviations of the variables: Biol = Annual Mean Temperature (°C); Bio2 = Mean Diurnal Range (°C); Bio3 = Isothermality (°C); Bio4 = Temperature Seasonality

(°C); Bio5 = Max Temperature of Warmest Month (°C); Bio6 = Min Temperature of Coldest Month (°C); Bio7 = Temperature Annual Range (°C); Bio8 = Mean Temperature of
Wettest Quarter (°C); Bio9 = Mean Temperature of Driest Quarter (°C); Biol0 = Mean Temperature of Warmest Quarter (°C); Biol1 = Mean Temperature of Coldest Quarter (°C);
Bio12 = Annual Precipitation (mm); Biol3 = Precipitation of Wettest Month (mm); Biol4 = Precipitation of Driest Month (mm); Bio15 = Precipitation Seasonality (mm); Biol6 = Precipitation of
Wettest Quarter (mm); Biol7 = Precipitation of Driest Quarter (mm); Biol8 = Precipitation of Warmest Quarter (mm); Bio19 = Precipitation of Coldest Quarter (mm).

Pontos 1 2 3 4 5 6 7 8 1 2 3 4 5 6 7 8 1 2 3 4 5 6 7 8
P1 P2 P3 P4 P5 P6 P7 P8 T1 T2 T3 T4 TS T6 T7 T8 MT1I MT2 MT3 MT4 MT5 MT6 MT7 MTS

Variaveis climaticas Codigo

Temperatura média anual biol 189 190 191 194 198 199 198 199 188 188 188 189 188 18,6 188 189 18,7 18,6 18,6 185 18,5 184 184 184

Temperatura média diurna bio2 7,5 8,5 9,5 9,8 7.8 6,8 6,6 6,6 7,1 7,0 6,9 7,1 7,5 79 8,2 8,6 8,3 8,2 8,1 8,0 8,0 7,8 7,7 7,7

Isotermia bio3 47,0 494 51,0 51,3 46,7 44,0 439 440 454 46,0 454 450 450 458 459 455 450 442 440 430 43,0 42,7 42,0 41,2

Temperatura sazonal bio4  280,5 285,7 2958 299,3 2934 2919 2862 2838 279,6 279,8 2879 302,1 3154 321,3 334,6 344,6 3429 343,6 344,0 3454 349,6 351,2 357,0 364,7

Temperatura maxima do més mais

quente bio5 269 27,5 281 285 280 27,7 27,5 277 267 266 265 267 271 272 278 284 281 280 281 28,0 28,0 278 279 279

Temperatura minima do més mais

frio bio6 1,2 10,5 95 96 11,6 125 12,5 12,7 11,3 114 11,3 11,0 10,6 10,2 10,0 9,8 9,8 9,8 9,8 9,8 9,7 9,7 9,6 9,5

Faixa anual de temperatura bio7 157 17,1 18,6 189 164 152 150 150 154 152 152 157 16,5 17,0 178 18,6 183 183 183 182 182 18,1 182 184

Temperatura média do trimestre

mais imido bio8 19,7 22,6 23,0 233 237 238 235 236 194 191 17,0 16,7 16,5 163 164 146 144 143 143 142 143 145 143 142

Temperatura média do trimestre

mais seco bio9 154 155 158 16,1 168 169 16,5 16,6 153 154 19,1 194 199 19,7 200 20,1 21,8 21,8 21,8 21,7 21,7 21,6 21,6 21,7

Temperatura média do trimestre

mais quente biol0 224 22,6 23,0 233 23,7 238 235 236 223 224 226 229 230 228 232 234 232 231 23,0 230 23,0 22,9 23,0 23,1

Temperatura média do trimestre

mais frio bioll 154 154 154 156 16,1 163 16,1 16,3 153 153 152 150 149 14,6 146 14,6 144 143 143 142 14,1 139 138 13,7

Precipitagdo Anual biol2 1394 1349 131,2 133,9 140,6 1434 1443 1424 141,5 1434 146,5 1485 149,7 153,1 1504 149,0 146,1 143,8 1412 1387 136,2 133,1 131,1 128,5

Precipitagdo do més mais tmido biol3 13,8 14,1 145 151 158 162 190 20,0 13,8 139 143 144 145 148 14,6 146 144 142 140 138 135 133 132 13,1

Precipitagdo do més mais seco biol4 8,7 8,4 8,2 8,1 8,6 8,6 7,6 73 9,0 94 10,1 10,8 109 108 10,2 9,7 9,5 9,3 9,0 8,7 83 7,8 7,5 7,1

Precipitagdo sazonal biol5 12,1 144 179 203 190 19,1 290 32,7 11,3 10,0 9,0 8,3 9,0 9,0 10,0 11,0 12,0 12,0 13,0 14,0 14,0 150 16,0 16,1

Precipitagdo do trimestre mais

umido biol6 38,2 38,8 404 429 43,6 451 520 53,1 387 388 392 398 40,2 41,2 40,6 404 40,3 40,2 40,0 39,6 39,0 383 379 373

Precipitag@o do trimestre mais

seco biol7 29,7 279 26,1 257 274 275 247 234 308 320 337 346 350 355 342 333 31,9 30,7 296 288 27,7 26,6 259 250

Precipita¢@o do trimestre mais

quente biol8 37,9 38,8 404 429 43,6 451 520 531 376 378 381 380 379 386 37,6 368 357 350 343 338 334 328 325 321

Precipitagdo do trimestre mais frio  biol9 29,7 30,6 283 27,5 290 290 256 239 32,1 346 362 37,7 387 40,0 40,0 404 403 402 40,0 39,6 389 38,1 37,6 36,7
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Table S3. Loadings of the bioclimatic variables for the first four axes of the principal component analysis

(PCA).
PCA Axes PCAl PCA2 PCA3 PCA4
Variable
Biol 0.307 -0.037 -0.025 -0.170
Bio2 -0.124 -0.233 0.369 -0.356
Bio3 0.098 0.027 0.517 -0.306
Bio4 -0.259 -0.213 -0.242 -0.055
Bio5 -0.051 -0.417 -0.029 -0.308
Bio6 0.277 0.178 -0.166 0.133
Bio7 -0.222 -0.302 0.108 -0.224
Bio8 0.297 -0.031 0.222 -0.039
Bio9 -0.251 -0.101 -0.344 -0.063
Biol0 0.130 -0.250 -0.300 -0.333
Bioll 0.309 0.084 0.102 -0.088
Biol2 0.025 0.344 -0.238 -0.393
Biol3 0.279 -0.052 -0.235 -0.157
Biol4 -0.095 0.382 -0.020 -0.366
Biol5 0.241 -0.289 -0.129 0.073
Biol6 0.271 -0.092 -0.250 -0.156
Biol7 -0.136 0.389 -0.018 -0.288
Biol8 0.312 -0.011 -0.072 -0.142
Biol9 -0.296 0.101 -0.180 -0.123
Table S4. List of aquatic macroinvertebrate taxa recorded in the studied ponds.
Phylum Subphylum/Class/Subclass Order Family Genus
Platyhelminthes Turbellaria
Annelida
Oligochaeta
Hirudinea
Mollusca Basommatophora Ancylidae Gundlachia
Physidae Physa/Stenophysa
Planorbidae Biomphalaria
Drepanotrema
Caenogastropoda Ampulariidae Pomacea
Veneroida Pisidiidae Pisidium
Arthropoda Arachnida Aranae
Crustacea Decapoda
Dogielinotidae ~ Hyallela
Insecta Coleoptera Chrysomelidae  Ceratoma
Curculionidae Lissorhoptrus
Dryopidae Helichus
Dytiscidae Bidessonotus
Bidessus
Celina
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Diptera

Ephemeroptera

Heteroptera

Elmidae

Haliplidae
Hydrophilidae

Lampyridae
Noteridae

Psephenidae
Ptilodactylidae
Scirtidae

Ceratopogonidae

Chaoboridae
Chironomidae

Culicidae

Dolichopodidae
Ephydridae
Sciomyzidae
Stratiyomidae
Tabanidae

Tipulidae
Baetidae
Caenidae

Belostomatidae

Gelastocoridae
Nepidae

Cybister
Desmopachria
Derovatellus
Hydrovatus
1lybius
Laccophilus
Megadytes
Rhantus
Stenelmis
Dineutus
Haliplus
Berosus
Enochrus
Derallus
Helochares
Hydrobius

Tropisternus

Hydrocanthus
Pronoterus
Suphisellus
Suphis
Psephenus

Scirtes
Bezzia
Atrichopogon

Chaoborus

Aedes
Anopheles
Culex

Tabanus

Callibaetis
Caenis
Belostoma

Sigara

Ranatra
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Lepidoptera
Odonata

Trichoptera

Pleidae

Aeshnidae

Libellulidae

Coenagrionidae

Lestidae
Hydroptilidae

Leptoceridae

Buenoa

Neoplea

Anax
Castoraeschna
Coryphaeschna
Rhionaeschna
Erythrodiplax
Micrathyria
Perithemis
Tramea
Acanthagrion
Ischnura
Oxyagrion
Telebasis
Lestes
Oxyethira

Oecetis
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Supplementary figure 1: Workflow for data analysis
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4.2 Capitulo 02

Padroes Espaco-Temporais da Estrutura comunidade de macroinvertebrados em

areas umidas Costeira do Sul do Brasil

Resumo: Os processos responsaveis por moldar os padrdes da comunidade agem em
escalas espaciais especificas. Neste estudo, objetivou-se avaliar a influéncia relativa de
fatores espaciais e fatores ambientais locais (variaveis fisicas e quimicas da agua) e
regionais (clima e bioma) sobre a composi¢ao das comunidades de macroinvertebrados
aquaticos. As comunidades de macroinvertebrados foram estudadas em 12 lagoas
distribuidas ao longo de um gradiente latitudinal na Planicie Costeira dos estados de SC
e RS, em uma regido de transicao entre os biomas Pampa e sul da Mata Atlantica, em dois
anos (2015 e 2016). Para avaliar os efeitos relativos do ambiente ¢ do clima foram
realizadas andlises de redundancia parcial seguidas de procedimentos de particdo de
variancia. Nosso estudo demonstrou que as diferengas na composi¢do de espécies entre
areas umidas sdo influenciadas tanto pelas varidveis ambientais locais quanto pelas
regionais e espaciais. No primeiro ano, a variagdo na composi¢do da comunidade foi
explicada por fatores ambientais e espaciais nos dois biomas (turbidez da agua e estrutura
do habitat), j4 no segundo ano, a variagdo na composi¢do da comunidade de
macroinvertebrados também foi explicada por fatores ambientais (estrutura do habitat) e
espaciais. A analise da variacdo interanual mostrou que a composi¢cdo da fauna foi
conjuntamente explicada por contribui¢cdes puras dos preditores relacionados a variagao
temporal, ambientais (estrutura do habitat), bem como pela fracdo temporalmente
estruturada das variaveis fisicas e quimicas da agua. Nossos resultados ressaltaram a
importancia de abordar diferentes escalas espaciais para determinar a magnitude que
diferentes fatores podem exercer nas comunidades de macroinvertebrados aquaticos em

areas umidas costeiras do Sul do Brasil.

Palavras-chave: Macroinvertebrados, quimica da dgua, espago, taxonomia

78



Space-Time Patterns of the Macroinvertebrate Community Structure in Coastal

Wetlands of Southern Brazil

Abstract: The processes responsible for shaping community standards act on specific spatial
scales. This study aimed to evaluate the relative influence of spatial factors and local
environmental factors (physical and chemical variables of water) and regional factors (climate
and biome) on the composition of aquatic macroinvertebrate communities. Macroinvertebrate
communities were studied in 12 lagoons distributed along a latitudinal gradient in the Coastal
Plain of the states of SC and RS, in a transition region between the Pampa and southern Atlantic
Forest biomes, in two years (2015 and 2016). To assess the relative effects of the environment
and climate, partial redundancy analyzes were carried out followed by variance partition
procedures. Our study showed that differences in species composition between wetlands are
influenced by both local, regional and spatial environmental variables. In the first year, the
variation in the composition of the community was explained by environmental and spatial factors
in the two biomes (water turbidity and habitat structure), in the second year, the variation in the
composition of the macroinvertebrate community was also explained by environmental factors
(habitat structure) and space. The analysis of the interannual variation showed that the fauna
composition was jointly explained by pure contributions of the predictors related to the temporal,
environmental variation (habitat structure), as well as by the temporally structured fraction of the
physical and chemical variables of the water. Our results underscored the importance of
addressing different spatial scales to determine the magnitude that different factors can exert in

aquatic macroinvertebrate communities in coastal wetlands in southern Brazil.

Keywords: Macroinvertebrates, water chemistry, space, taxonomy
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Introducio

A ecologia busca entender os padrdes de distribuicdo das espécies e os principais
fatores ambientais e espaciais que estruturam a composi¢ao das comunidades biologicas
(Anderson & Millar, 2004; Peres-Neto & Legendre, 2010). Evidéncias empiricas sugeriram
que os fatores ambientais sdo os principais responsaveis por estruturar a composi¢ao local
das comunidades (Heino, 2011; Fernandes et al., 2014). Entretanto, a maioria dos estudos
analisou a influéncia dos fatores ambientais sobre os organismos em uma perspectiva local
(por exemplo, Bagella et al., 2010). Como consequéncia, estudos em escalas regionais foram
amplamente negligenciados até a populariza¢do do conceito de metacomunidade (Leibold et
al. 2004).

A teoria de metacomunidades ¢ baseada no fato de que espécies com diferentes
caracteristicas (por exemplo, tamanho, modo de dispersdo e estratégias de vida) podem
responder de forma diferente aos gradientes ambientais e espaciais (Alahuhta et al., 2013).
A estrutura de metacomunidades pode ser determinada pelas condigdes ambientais (species
sorting) e pela capacidade de dispersao das espécies (Leibold et al., 2004; Holyoak et al.,
2005; Logue et al., 2011; Heino et al., 2015). O processo relacionado a sele¢ao de espécies
pelas condi¢des ambientais (baseado no nicho ecoldgico) explica a variagdo da composi¢ao
(diversidade beta) entre locais ambientalmente heterogéneos pelas diferencas nas exigéncias
ecologicas das espécies (Cottenie, 2005). Por sua vez, o processo associado a dispersao
(Holyoak et al., 2005; Leibold et al., 2004) explica as mudangas na composi¢ao de espécies
ao longo de gradientes espaciais, refletindo limitagdes de dispersdo (De Bie et al., 2012;
Declerck, Coronel, Legendre, & Brendonck, 2011). Diversos estudos demonstraram que as
comunidades podem ser influenciadas por ambos os processos, embora sob diferentes
dindmicas (Heino, Melo & Siqueira et al., 2015).

Macroinvertebrados aquaticos sdo importantes componentes da dindmica ecologica
dos ecossistemas aquaticos, atuando como um elo entre diferentes niveis troficos na cadeia
alimentar da biota (Yildiz, 2015). Os macroinvertebrados sao representados por muitos filos
e necessitam de diferentes recursos para alimentacao, crescimento e reproducao, resultando
em uma distribuicdo heterogénea nos ecossistemas aquaticos (Wetzel 2001; Lazaridou-
Dimitriadou, 2002). Por causa disso, ¢ esperado que comunidades de macroinvertebrados

com grande riqueza de espécies sejam influenciadas tanto por filtros ambientais como

80



espaciais de diferentes maneiras em fun¢@o de suas caracteristicas e adaptacdes bioldgicas
(Hill, 2017). Estudos anteriores demonstraram que a variagcao na riqueza € na composi¢ao de
macroinvertebrados aquaticos ¢ fortemente influenciada pelos fatores fisicos e quimicos da
agua, (oxigénio dissolvido, condutividade da dgua, pH) (Al-Shami ef al., 2013; Heino, 2009;
Kumar & Khan, 2013; Heino, 2017), e também por varidveis de estrutura do habitat, como
tamanho da area e caracteristicas da cobertura vegetal circundante (Allan, 2004; Beisel et al.,
1998; Chadwick et al., 2006). Portanto, a estrutura das comunidades de macroinvertebrados
esta estreitamente relacionada aos fatores ambientais locais tais como as condigdes
(estrutura) do habitat (Weatherhead & James, 2001) e variaveis fisicas e quimicas da 4gua.

Diversos estudos também tém mostrado a influéncia das varidveis regionais,
principalmente relacionadas ao clima, sobre a comunidade de macroinvertebrados aquaticos
(Diaz & Cabido, 1997; Mulholland et al., 1997; Hill et al., 2017). Em certas ocasides, esses
fatores climaticos podem afetar indiretamente as comunidades de macroinvertebrados,
exercendo influéncia sobre condigdes ambientais locais (Poff, 1997; Rocha et al., 2018),
como por exemplo, sobre a temperatura da 4gua que pode regular os limites de crescimento
dos organismos aquaticos e a distribuicdo das espécies (Li et al., 2019). Outros estudos
(Baselga, 2010, Hortal, 2011) mostraram que a riqueza ¢ a diversidade de espécies de
coleopteros em toda a Europa diminuiram significativamente ao norte em resposta a sua
intolerancia ao frio.

Pesquisas anteriores tém descrito uma diminui¢do na predagdo de invertebrados com
o aumento da latitude (Turney & Buddle 2016; Roslin et al. 2017), indicando que as
interacdes entre os macroinvertebrados sao também afetadas pela latitude (Schemske et al.
2009). Estudos recentes tém demonstrado alteracdes nos padroes de distribuicdo de espécies
relacionadas com a temperatura através de gradientes latitudinais de elevacdo em escalas
regionais (Chen, Hill, Ohlemiiller, Roy, & Thomas, 2011). Segundo Vilmi e colaboradores
(2019), em um estudo realizado nas bacias de dois rios com variagao latitudinal e climas
opostos (quente/imido e seco/frio), detectou-se significativas variagdes na diversidade e na
estrutura da composicdo das comunidades de invertebrados, principalmente devido a
condicdes ambientais adversas relacionadas com a velocidade do vento, temperaturas mais
baixas e pouca disponibilidade de agua em altitudes mais elevadas em comparagao a locais

em altitudes mais baixas. Da mesma forma, outros fatores regionais como alteragdes na
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precipitacdo podem afetar a distribuicdo e a composi¢do da fauna, modificando assim as
fungdes do ecossistema e toda a sua biota (Rocha et al., 2018).

Além de fatores ambientais de natureza local e regional, as comunidades de
macroinvertebrados também podem ser influenciadas por processos espaciais. Alguns
estudos anteriores em ecossistemas de dgua doce descobriram que a similaridade entre as
espécies de invertebrados aquaticos diminui com o aumento das distdncias ambientais (por
exemplo, Heino & Soininen, 2010), mas também ao longo de distincias espaciais (por
exemplo, Saito et al., 2015), especialmente se a extensdo espacial for grande (Heino, 2011).
Estudos realizados em escala espacial maior tém demonstrado efeitos predominantes dos
processos espaciais na estruturagdo das comunidades em comparagdo aos efeitos das
condi¢des ambientais locais em ecossistemas aquaticos Iénticos, o efeito dos (De Bie et al.,
2012; Soininen, 2016).

Estudos espaciais em grande escala, como por exemplo entre os biomas, fornecem
informagdes importantes sobre as variagdes naturais dos ecossistemas (Boyero et al., 2011;
2012) sendo que a compreensao de seus padrdes espaciais ¢ essencial para a defini¢do de
condicdes de referéncia e base para estratégias de conservagdo da biodiversidade (Rouget et
al., 2006; Hawkins et al., 2010; Feio et al., 2014). Os biomas sdo uma das grandes divisdes
de natureza espacial, classificadas por suas vegetagdes predominantes e, adicionalmente,
pelas suas caracteristicas climaticas ou geograficas (Woodward et al., 2004). O estudo da
Teoria da Dependéncia do Bioma (Ross, 1963; Corkum, 1991, 1992) prevé que seja provavel
que comunidades similares de macroinvertebrados ocorram ao longo dos rios se as bacias de
drenagem ocuparem o mesmo bioma. Nessa teoria relagdes derivadas para um bioma nao se
aplicam a outros biomas devido a importancia primordial do clima e da vegetacao
(caracteristicas do bioma) na comunidade de invertebrados aquaticos. Por outro lado, os
modelos de gradiente longitudinal ou continuo preveem que as comunidades de
invertebrados mudardo ao longo desse gradiente. Além disso, espera-se que esses padrdes
espaciais longitudinais sejam consistentes de bioma para bioma. Diversos estudos ja
corroboraram essa hipdtese (Minshall et al, 1983, Corkum, 1992, Mulholland et al., 2001,
Webster et al.,, 2003). Porém, a influéncia dos biomas sobre as comunidades de
macroinvertebrados em areas imidas permanece desconhecida, principalmente tratando-se

da regido subtropical.
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Em areas imidas, a ocorréncia e a abundancia de macroinvertebrados ainda podem
ser influenciadas pela sazonalidade nos fatores bidticos e abidticos, pois a adaptagdo da
historia de vida as condigdes de inundagdes e secas depende da sua previsibilidade ao longo
do tempo (Lytle & Poff, 2004). Nesse sentido, a variacdo temporal das comunidades de
macroinvertebrados em 4areas imidas sera determinada pelas variagdes nas caracteristicas
fisicas e quimicas da dgua que ocorrem temporalmente e também pela historia de vida das
espécies da comunidade, relacionada aos ciclos de vida dos organismos (Miller et al., 2007).
Portanto, a comunidade de macroinvertebrados também ¢ fortemente influenciada por
variagOes sazonais.

No presente estudo, a estrutura taxondmica da comunidade de macroinvertebrados
foi avaliada em areas umidas pertencentes a dois biomas no Sul do Brasil (Mata Atlantica e
Pampa) em dois anos. O objetivo principal do estudo foi avaliar a influéncia relativa de
fatores espaciais e fatores ambientais locais (variaveis fisicas e quimicas da dgua) e regionais
(clima e bioma) sobre a composicao das comunidades de macroinvertebrados aquaticos. A
influéncia interanual desses fatores ambientais e espaciais sobre a composi¢cao também
foi investigada a fim de verificar se ha ou ndo congruéncia temporal nos processos que
estruturam as comunidades de macroinvertebrados aquaticos.

Assumindo que varidveis regionais, principalmente relacionadas ao clima,
influenciam a comunidade de macroinvertebrados de acordo com a teoria da dependéncia do
bioma (Ross, 1963; Corkum, 1991, 1992; Borja et al., 2007; Muxika et al., 2007; Valenca &
Santos, 2012; Robertson et al. 2016), ¢ esperado que areas umidas localizadas em latitudes
maiores (bioma Pampa) apresentem uma composi¢ao de macroinvertebrados diferente das
areas umidas localizadas em latitudes menores (bioma Mata Atlantica) (Lake et al., 1994;
Boyero, 2002; Boulton et al., 2003; Hill et al., 2017).

Assumindo também as relagdes significativas existentes entre a comunidade de
macroinvertebrados e as variaveis ambientais locais em areas umidas (Constable, 2001;
Hirst, 2004; Borja et al., 2007; Muxika et al., 2007; Valenga & Santos, 2012; Robertson et
al. 2016), ¢ esperado que estas variaveis influenciem significativamente a estrutura das
comunidades de macroinvertebrados aquaticos durante o periodo de estudo nas areas
umidas estudadas.

Levando-se em conta que a estrutura das comunidades de macroinvertebrados
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pode variar temporalmente em resposta as variagdes dos fatores ambientais em areas
umidas (Lytle & Poff, 2004; Miller ef al., 2007), espera-se que a contribui¢ao relativa dos
fatores ambientais e espaciais na estrutura das comunidades também varie entre os anos

estudados.

Material e métodos

Area de estudo

O estudo foi realizado na regido da Planicie Costeira do sul do Brasil, localizada ao longo
dos estados de Santa Catarina (SC) e Rio Grande do Sul (RS), com extensdo de cerca de 640
km e largura de ~80 km (Figura 1). O clima da regido ¢ caracterizado como subtropical imido
mesotérmico, com temperaturas médias entre 12 a 22 °C. A precipita¢do anual média varia
entre 1.000-1.500 mm (Villwock & Tomazelli, 1995). Dois tipos principais de vegetacao
ocorrem na darea de estudo: restinga costeira (vegetagao arbustiva), localizada
predominantemente na porcao sul (estado do Rio Grande do Sul); e florestas ombroéfilas

(perenes), na porcao norte (estado de Santa Catarina) (Ledo et al., 2014).

Delineamento amostral

Doze areas imidas distribuidas latitudinalmente ao longo de 520 km da extensdo na Planicie
Costeira do RS e do sul de SC (latitudes 27°-31° S) foram selecionadas para o estudo.
Conforme os limites propostos pelo IBGE (2004), seis areas umidas estdo localizadas dentro
dos limites da Mata Atlantica e seis areas umidas dentro dos limites do bioma Pampa (Figura
1). Areas umidas intermitentes com baixo impacto antrépico (uso da terra preferencialmente
para pecuaria) foram selecionadas para o estudo. As areas imidas apresentavam tamanho
maximo de 1 ha e profundidade média de ~0,5 m com uma distancia minima de ~ 10 km
entre si para minimizar os efeitos de autocorrelagdo espacial. Todas as areas continham um
ou dois tipos de habitats predominantes (vegetacdo emergente e/ou flutuante) (Villwock, &

Tomazelli. 2006.)
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Amostragem dos macroinvertebrados aquaticos

Foram realizadas amostragens da comunidade de macroinvertebrados em dois periodos:
outubro de 2015 e outubro de 2016. Em cada 4rea umida e periodo amostral, quatro amostras
foram realizadas na regido litordnea. Cada amostra consistiu em uma varredura de 1 m na
superficie do substrato, com auxilio de uma rede entomoldgica aquatica (frame dip-net;
largura = 30 cm; malha = 250 um). O material amostrado foi conservado em formaldeido
10%. Em laboratério, os individuos foram triados e identificados em estereomicroscopio até
o nivel de género (quando possivel), com auxilio de bibliografia especializada (Brinkhurst &
Marchese, 1989; Lopreto & Tell, 1995; Merrit & Cummins, 1996; Fernandéz & Domingues,
2001). Os individuos foram posteriormente colecionados em alcool 80% e estdo depositados

no Laboratério de Ecologia e Conservacao de Ecossistemas Aquaticos da UNISINOS.

Amostragem das variaveis ambientais

Os fatores ambientais locais compreenderam dois subconjuntos de variaveis: (1)
caracteristicas fisicas e quimicas da agua: oxigénio dissolvido (DO), condutividade elétrica
(CE), pH, temperatura (WT) e turbidez (NTU), que foram medidas in sifu com o uso de uma
sonda multi-pardmetros (U-50; Horiba, Toéquio, Japao); e (2) estrutura do habitat, que
considerou as seguintes varidveis: (i) vegetacdo circundante - classificada como “herbacea”
ou “arborea” sempre que a area Umida fosse visivelmente proximal (at¢ 50 m) para
fragmentos florestais nativos; (ii) conexao fisica com outros ecossistemas aquaticos (variavel
dummy considerando a presenca ou auséncia de conexao); (iii) a cobertura do dossel das areas
localizadas em matriz florestal, ou seja, a presenga ou auséncia de arvores ou de vegetagao
herbéacea ao longo do perimetro e a menos de 50 m da area imida. Portanto, a presenca de
vegetacdo riparia foi considerada uma variavel dummy; (iv) diversidade de habitats,
classificada com base na profundidade e variagdo da vegetacdo na mesma area umida. As
areas umidas “homogéneas” tinham uma borda e uma regido interior bem definidas e tinham
variagdo de profundidade, enquanto as 4areas umidas ‘“heterogéneas” tinham uma
profundidade de dgua variando em mais de 20 m em pelo menos quatro pontos. E, por fim,
(iv) o tamanho da 4rea imida (m?) foi medida usando um GPS depois de percorrer seu
perimetro. As varidveis ambientais locais estdo descritas na Tabela Suplementar S1. A

influéncia de cada conjunto de dados (variaveis fisicas e quimicas da agua e estrutura do
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habitat) foi analisada separadamente.

As varidveis ambientais regionais compreenderam os dados bioclimaticos obtidos a
partir da base de dados WorldClim (Hijmans et al., 2005). O banco de dados WorldClim
concentra valores de temperatura e precipitagdo (e variaveis derivadas) para o periodo entre
1960 e 1990. Foram extraidas 19 variaveis relacionadas a temperatura e a precipitagdo
(Tabela Suplementar 1). A variagdo nas variaveis bioclimaticas foi sumarizada através de
uma analise de componentes principais (PCA) baseada na correlagdo para minimizar os
efeitos da colinearidade. Os primeiros trés eixos da PCA explicaram 93% da variagdo nos
dados bioclimaticos e foram utilizados como substitutos das condi¢des climaticas na area de

estudo.

Fatores espaciais

Mapas de autovetores de Moran baseados na distancia (dbMEMs, Borcard &
Legendre, 2002; Dray et al., 2006; Peres-Neto & Legendre, 2010) foram empregados para
explicar os efeitos das variaveis espaciais na estrutura da comunidade de macroinvertebrados.
O método Moran Eigenvector Mapping cria um intervalo de autofungdes espaciais com base
na localizag¢do dos locais de amostragem. Uma matriz de distancia euclidiana entre locais ¢
truncada na distancia mais longa conectando todos os locais e sujeita & ordenacao através da
Analise de Coordenadas Principais (PCoA), e os autovetores produzidos sdo usados como
varidveis explicativas. Os dbMEMs com os maiores autovalores representam uma variagao
em grande escala, enquanto aqueles com os pequenos autovalores representam variagdo em
escala fina no conjunto de dados (Dray et al., 2006; Peres-Neto & Legendre, 2010). Neste
estudo, uma matriz do fator espacial foi elaborada a partir das coordenadas UTM das areas
umidas amostradas, utilizando-se a maior distancia que conecta todos os locais como o valor
limite para o truncamento da matriz de distancia (critério da arvore geradora minima; op¢ao
padrdo da funcdo dbmem). Os autovetores positivos produzidos pela PCoA foram retidos na

matriz de varidveis espaciais.

86



Analise de dados
Importancia relativa de fatores ambientais e espaciais sobre a estrutura da comunidade de
macroinvertebrados

Foram realizadas andlises de redundancia parcial (pRDA) seguidas de procedimentos
de particdo de variancia (Borcard ef al., 1992; Legendre & Legendre, 2012) para avaliar os
efeitos relativos do ambiente (variaveis fisicas e quimicas da agua e estrutura do habitat), do
clima (variaveis regionais), do tempo e do espaco sobre a composi¢do da comunidade de
macroinvertebrados.

Foram realizadas andlises correspondentes a cada um dos objetivos propostos no
estudo (ou seja, dentro de cada um dos anos de amostragem e um para a avaliagao da variagao
interanual). Antes das analises, a matriz de abundéancia dos taxons de macroinvertebrados foi
transformada (log + 1). A matriz de varidveis fisicas e quimicas da agua foi padronizada
(dimensionada para média zero e variancia unitdria) antes das andlises.

Na rodada de analises relacionadas ao primeiro objetivo (ou seja, duas analises para
o subconjunto correspondente a cada ano de amostragem; 12 unidades amostrais), foram
utilizadas as seguintes matrizes explicativas: fatores ambientais (varidveis fisicas e quimicas
da dgua e estrutura do habitat) e fatores espaciais. Antes de ajustar a RDA, procedimentos de
sele¢ao forward foram realizados em cada matriz explicativa, como proposto por Blanchet
et al. (2008). As variaveis foram mantidas com base nos seguintes critérios: (i) a fracao de
variancia explicada (R-quadrado ajustado, daqui em diante "Adj. R2") da varidvel
dependente (matriz de taxa de macroinvertebrados) das variaveis pré-selecionadas deve ser
menor que o modelo global (ou seja, todas as variaveis de cada matriz explicativa incluida);
e (i1) o valor de significancia, menor que 0,05.

Em seguida, os modelos com os fatores ambientais e espaciais selecionados foram
ajustados e a variagdo explicada particionada para avaliar a contribui¢do pura e agregada de
cada matriz explicativa na estruturagdo da composicdo da comunidade de
macroinvertebrados. A significancia estatistica dos RDAs foi testada com um teste de
permutacdo de Monte Carlo (999 permutacdes). A variacdo explicada de cada fracdo
ambiental e espacial foi estimada com os valores de Adj R2 (Borcard et al., 1992; Peres-Neto
& Legendre, 2010).

Na rodada de analises relacionadas ao segundo objetivo (ou seja, variabilidade
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interanual; 24 unidades de amostragem), as variaveis explicativas consistiram da matriz de
estrutura de habitat anteriormente utilizada e das variaveis fisicas e quimicas da dgua para
cada ano de amostragem; mais uma outra coluna indicando o ano de coleta. A execugdo dos
procedimentos de selecdo forward (exceto para o preditor temporal), a avaliacdo da
significAncia do modelo e a estimativa da variag@o explicada de cada fragdo foram os mesmos

da primeira rodada de analises.

Resultados
Variaveis ambientais

Em relagdo as variaveis ambientais locais relacionadas aos parametros fisicos e
quimicos da dgua, as areas imidas do bioma Pampa apresentaram valores de condutividade
elétrica maiores do que as areas do bioma Mata Atlantica no primeiro ano de coleta, sendo
que o oposto foi observado no segundo ano. A turbidez da adgua também apresentou
variagdes entre os biomas e anos de coleta, com valores maiores nas areas umidas do bioma
Mata Atlantica no primeiro ano e nas areas imidas do Pampa no segundo ano (Tabela S1).
Quanto a variag¢do temporal das variaveis fisicas e quimicas da dgua, a condutividade elétrica
apresentou valores maiores no primeiro ano ¢ a turbidez no segundo ano de coleta.

Dentre as variaveis ambientais regionais relacionadas ao clima, os valores de
temperatura tiveram média anual de 21,2°C para o Pampa e 22,8°C para o Bioma Mata
Atlantica e precipitagdo média anula de 140,6 mm para o Bioma Pampa e 143,1 mm para
Mata Atlantica, tendo ambas varidveis se mostrado mais elevadas ao norte, nas areas imidas

do bioma Mata Atlantica em comparagdo as areas do bioma Pampa (Tabela S1).

Estrutura de comunidades de macroinvertebrados

Um total de 36.343 individuos distribuidos em 82 tdxons foi encontrado nas areas
umidas estudadas, nos dois anos de estudo (Tabela S2). A abundancia de macroinvertebrados
variou de 77 a 3.897 individuos e a riqueza variou de 32 a 53 tdxons nas areas imidas durante
o periodo estudado. A classe Insecta foi representada por 19.170 individuos (52,74%)
distribuidos em 63 taxons (76,8%), sendo que os coledpteros foram os que apresentaram
maior numero de géneros (26), com Enochrus sendo o mais abundante, com 311 individuos.
A familia Chironomidae foi a mais representativa, contando com 10.080 individuos (27,7%

do total), seguida por Hyalella com 6.925 individuos (19,05%) e por Oligochaeta, com 3.569
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individuos (9,8%).

Nas areas umidas do bioma Pampa foi encontrada uma riqueza total de 73 taxons e
nas areas umidas do bioma Mata Atlantica, 76 taxons, sendo que de 82 taxons encontrados
ao todo no estudo, 68 foram compartilhados pelos dois biomas. No bioma Pampa, 56 taxons
foram representados pela classe Insecta (76,7%) e 17 tdxons pelos demais grupos
taxondmicos da comunidade de macroinvertebrados (23,3%). Em relacdo a abundancia, as
areas umidas do bioma Mata Atlantica apresentaram um total de 20.767 individuos nos dois
anos de coleta (57,14%) e as areas do bioma Pampa um total de 15.576 individuos
representando 42,86% do total de macroinvertebrados amostrados.

Os taxons mais abundantes nas areas imidas do bioma Pampa nos dois anos de
amostragem, foram Chironomidae com 4.745 individuos (13,05%), seguido de Hyalella (S.
I. Smith, 1874) com 2.835 individuos (7,8%) e Callibaetis (Eaton, 1881) com 1.413
individuos (3,88% do total). J4 nas areas imidas do bioma Mata Atlantica, o tdxon mais
abundante nos dois anos foi também Chironomidae com 5.335 individuos (14,67%), seguido
de Hyalella com 4.090 individuos (11,25%) e Oligochaeta com 2.431 individuos (3,88%).
Dentre os tdxons raros, representados por apenas um individuo estdo Palaemonidae,
Perithemes (Odonata, Hagen, 1861), Stratiyomidae e os coleopteros Cybister (Curtis, 1827),
Ilybius (Erichson, 1832), Desmopachria (Babington, 1841) e Dineutus (Macleay, 1825) nas
areas umidas do bioma Pampa nos dois anos de estudo. Ja nas areas do bioma Mata Atlantica,
os taxons representados por apenas um individuo no periodo estudado foram Haliplus

(Latreille, 1802), Lampyridae, Castoraeschna e Ischnura (Charpentier, 1840).

Importancia relativa de fatores ambientais e espaciais sobre a estrutura da comunidade
de macroinvertebrados

No primeiro ano, a variagao na composicao da comunidade de macroinvertebrados
foi explicada por fatores ambientais e espaciais nas areas umidas estudadas nos dois biomas
(F = 1,76; Adj R? = 0,258; P-valor = 0,006). A fragdo puramente explicada pelas variaveis
espaciais (MEM2) foi 1%. J4 a fracdo explicada puramente por fatores ambientais foi 9,67%
e incluiu a turbidez da agua (NTU; 2,93%) e a estrutura de habitat (Homogéneo +
profundidade) (Tabela 1).

No segundo ano, a variagdo na composi¢ao da comunidade de macroinvertebrados
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também foi explicada por fatores ambientais e espaciais nas areas imidas dos dois biomas
estudados (F = 1,53; Adj R2 = 0,162; P-valor = 0,04). A fracdo puramente explicada pelas
varidveis espaciais (MEM1) foi 0,6%. A fracdo puramente explicada pela estrutura de habitat
(Homogéneo + area) foi de 8%. Em ambos os anos de coleta, o fator bioma e o fator regional
“clima” ndo contribuiram de forma significativa para explicar a variagdo na composi¢ao de

macroinvertebrados (Tabela 1).

Variaciio interanual da importancia relativa dos fatores ambientais e espaciais na
estrutura da comunidade de macroinvertebrados

A andlise da variag¢do interanual mostrou que a composi¢do de macroinvertebrados
foi conjuntamente explicada por contribui¢cdes puras dos preditores relacionados a variagdo
temporal, ambientais (estrutura do habitat), bem como pela fragdo temporalmente estruturada
das variaveis fisicas e quimicas da agua (F = 3,04; Adj R? = 0,211; P-valor = 0,001). Os
procedimentos de selecdo detectaram a homogeneidade do habitat como um preditor
significativo no subconjunto da estrutura do habitat e o oxigénio dissolvido no subconjunto
das variaveis fisicas e quimicas da dgua (Tabela 1). A fracdo puramente explicada pela
estrutura do habitat foi responsavel por 3,68% da variag¢do, enquanto a fragdo temporal pura,
por 6,9%. A fragao temporalmente estruturada do subconjunto de varidveis fisicas e quimicas
da dgua (oxigénio dissolvido) representou 17,2% da variagdo na composi¢ao da comunidade

de macroinvertebrados (Tabela 1; Figura 2).

Discussao

Os fatores ambientais relacionados a estrutura do habitat (profundidade, habitat
homogéneo) e os fatores espaciais influenciaram a composicao de macroinvertebrados nas
areas umidas no primeiro ano de estudo. Ja no segundo ano, a estrutura do habitat (turbidez,
area e habitat homogéneo) influenciou significativamente a composicao da comunidade de
macroinvertebrados, tendo a varidvel espacial uma contribui¢do relativa menor. Em relagio
a analise interanual também foi observada a influéncia de fatores ambientais locais (oxigénio
dissolvido e habitat homogéneo) e espaciais (MEM1 e MEM2) na composi¢dao da
comunidade de macroinvertebrados aquaticos. Portanto, nossos resultados sugerem que as

mudancgas observadas na composi¢ao das comunidades de macroinvertebrados em cada ano
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de estudo e entre os anos foram impulsionadas tanto por fatores ambientais locais como por
fatores espaciais, corroborando com nossa hip6tese principal.

A contribui¢do relativa dos fatores ambientais locais foi maior do que a
contribuicdo dos fatores espaciais para explicar as variagdes na composi¢do de
macroinvertebrados nos dois anos de estudo. Esse resultado indica que os processos de
nicho estdo se mostrando mais determinantes na estruturacdo da composi¢dao de
macroinvertebrados nas areas umidas. Estudos anteriores realizados em ecossistemas
aquaticos lénticos (por exemplo, Vanschoenwinkel et a/., 2007; Heino & Soininen, 2010;
Heino et al., 2015) também demonstraram uma maior influéncia de fatores locais (por
exemplo, variaveis fisicas e quimicas da agua) e regionais (por exemplo, area,
conectividade/proximidade) nas comunidades de macroinvertebrados (Florencio et al.,
2014). A variagao da composicdo das comunidades de macroinvertebrados foi mais
fortemente relacionada as caracteristicas ambientais locais das areas imidas estudadas
(variaveis fisicas e quimicas da dgua e estrutura de habitat) do que espaciais. A influéncia
da estrutura do habitat na estruturagdo da composi¢do das comunidades de
macroinvertebrados aquaticos ja tem sido relatada em varios estudos (Vanschoenwinkel
et al., 2007; Heino & Soininen, 2010; Florencio et al., 2014; Heino et al., 2015

Dentre as variaveis fisicas e quimicas da agua, a turbidez influenciou a
composi¢ao das comunidades de macroinvertebrados. Os efeitos da turbidez nas
comunidades de macroinvertebrados sdo normalmente atribuidos a influéncia da entrada
de luz (Beresford & Jones, 2010). Em ecossistemas aquaticos lénticos, a alta turbidez
limita a penetracdo de luz e reduz a produgdao primaria do perifiton (Steinman &
Mclntire, 1990), fitoplancton (Hotzel & Croome, 1994) e macrofitas (Lloyd et al., 1987).
Sendo assim, variagdes na turbidez da 4gua afetam indiretamente a estrutura de
diferentes comunidades aquaticas, pois estas dependem da cadeia alimentar gerada pela
produgado primaria (Wood & Armitage, 1997).

As variaveis ambientais locais também contribuiram mais para explicar a
variagdo na composi¢do da comunidade de macroinvertebrados em areas umidas
temporarias na Africa do Sul (Vanschoenwinkel et al., 2007), Donana National Park,
Espanha (Florencio et al., 2014) e no condado de Leicestershire, UK (Hill et al., 2017). A

importancia relativa dos fatores espaciais na composicao das comunidades ndo pode,
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contudo, ser totalmente ignorada (Nekola & White 1999; Soininen et al., 2007), sendo
que qualquer estrutura espacial puramente detectada pode estar relacionada com a
capacidade de dispersdao dos individuos da comunidade local como foi sugerido por
Heino (2013).

Mudangas no habitat e nas condi¢des fisicas e quimicas da dgua também sdo
responsaveis pela variabilidade das comunidades em areas imidas (Thompson & Townsend,
1999). Areas imidas com baixa profundidade, varia¢des do nivel de agua e de 4rea estiveram
acompanhadas pela redug@o do habitat e por flutuagdes nas varidveis fisicas e quimicas da
agua levando assim a uma mudang¢a na comunidade local (Hart & Finelli, 1999; Clenaghan
et al., 1998; Woodward et al., 2002; Sanderson et al., 2005). Outros estudos indicaram que
a variabilidade anual nas areas imidas rasas pode ser considerada uma importante fonte de
modificacdo da comunidade em sistemas subtropicais. Em muitas areas imidas, a principal
influéncia da variagdo temporal ¢ geralmente representada pela variagdo dos valores de
abundancia dos taxons ao invés da completa substitui¢ao de espécies (Boulton et al., 1992;
Miller & Golladay, 1996; Thompson & Townsend, 1999; Brooks, 2000). Sabe-se também,
que a as flutuagdes no nivel da agua influenciam significativamente as comunidades de
macroinvertebrados em areas umidas (Burton et al., 2002) ja que as areas umidas rasas
tendem a apresentar variagdes no seu regime hidrologico ao longo do tempo, sendo passiveis
de apresentarem periodos com agua e periodos sem agua. Segundo Zimmer et al. (2000), a
profundidade da area imida afeta a presenca de macrofitas, que estdo associadas diretamente
com a estrutura das comunidades de macroinvertebrados.

No segundo ano de coleta, o tamanho da area umida influenciou a composi¢do da
comunidade de macroinvertebrados. Esta varidvel ¢ frequentemente citada como um dos
principais fatores ambientais responsaveis pela estrutura das comunidades bioldgicas em
ecossistemas aquaticos (De Jalon et al, 1996; Pease et al, 2015), tendo sido relatada como
fator determinante na composi¢ao da comunidade de macroinvertebrados em diversos outros
estudos (Bronmark, 1985; Heino et al., 2009; Hill, 2017).

A composi¢ao de macroinvertebrados também variou ao longo do tempo uma vez que
a fragdo pura desse fator temporal foi de 6,9% e a contribuicdo do oxigénio dissolvido
temporalmente estruturado foi de 17,2%. Além disso, a influéncia relativa da fragdo temporal

pura foi maior do que da fragdo puramente explicada pela estrutura do habitat. Muitos estudos
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demonstraram a importancia do fator tempo na dindmica e na estrutura das comunidades de
macroinvertebrados aquaticos (Poff & Ward 1989; Rempel et al., 1999; Bogan & Luyttle,
2007, Giam et al, 2017; Cai et al, 2019; Odountan et al, 2019).

Dentre as varidveis locais fisicas e quimicas da agua, o oxigénio dissolvido
influenciou a composi¢do da comunidade nos dois anos de estudo. A concentra¢do de
oxigénio tem sido relatada como um dos principais fatores ambientais locais para a fauna de
macroinvertebrados em ecossistemas aquaticos (Connolly et al., 2004; Acuiia et al., 2005;
Boix et al., 2010). Em nosso estudo, os niveis de oxigénio cairam para a metade nas areas
umidas estudadas do primeiro para o segundo ano. Essa variacdo temporal nos niveis de
oxigénio modificou a composi¢ao de macroinvertebrados, provavelmente devido a dispersao
de alguns taxons em resposta a reducdo desse parametro da dgua, como constatado em outros
estudos (por exemplo, Burnett & Stickle, 2001; Connolly et al., 2004; Graeber et al., 2013;
Hanazato & Dodson,1995; Pardo & Garcia, 2016). Nossos resultados sugerem que essa
mudanga na composi¢ao pode ter sido uma resposta comportamental ativa dos taxons de
macroinvertebrados para evitar as baixas concentracdes de oxigénio dissolvido (valores
menores do que 5 mg/L em algumas areas imidas) (Burnett & Stickle, 2001; Connolly et al.,
2004).

Nosso estudo permitiu compreender os processos que atuam em diferentes
componentes estruturantes das comunidades de macroinvertebrados aquaticos em dareas
umidas. Mesmo ndo havendo um poder explicativo alto das variaveis analisadas sobre a
estruturacdo da composicao das comunidades, nossos resultados contribuiram para o avango
na compreensao da importancia relativa de diferentes preditores ambientais, espaciais e
temporais na estrutura das metacomunidades de macroinvertebrados aquaticos em areas

umidas costeiras do Sul do Brasil.

Conclusao

Nos esperavamos que a utilizagdo de uma abordagem particionada aumentasse o
poder de entendimento dos modelos e aprimorasse a detecgdo de efeitos ambientais locais e
espaciais na estrutura das comunidades de macroinvertebrados aquaticos. Porém, em alguns
dos procedimentos de particao da variagdo realizados neste estudo, uma parte da variagdo na

composi¢ao de espécies ndo foi explicada, o que se mostrou recorrente em comparacao a
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outros estudos. Por outro lado, nossos resultados indicam que essa abordagem particionada
revela diferentes padrdes entre as comunidades de macroinvertebrados em areas Uimidas,
principalmente no que diz respeito a uma diferenciacdo entre a importancia das variaveis
ambientais locais e climaticas entre os grupos. Dessa forma, enfatizamos a importancia de
levar em consideracdo as diferencas ecoldgicas dentro da comunidade de invertebrados
aquaticos para se aprofundar mais no entendimento dos preditores sobre a estrutura de

metacomunidades.
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Tabela 1. Modelo com variaveis ambientais selecionadas. Valores de significancia (P <0,05), R2
ajustado (Adj R2).

Varidveis Ambientais Selecionadas Variadveis Espaciais Bioma
Ano  Varidveis Fisico-quimicas Estrutura Habitat
Adj R2 Sel Adj R2 Sel Sel Adj R2 Adj R2
Ano 1 2.93 NTU 9,67 Homogéneo + profundidade MEM2 1 -0,009
Ano 2 8 Heterogéne + Area MEM1 6 -1,2
Tempo Tempo + DO
Total -0,1 DO 3,68 Homogéneo 6,9 17,2 -0,01
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Tabela Suplementar 1. Valores brutos das varidveis ambientais medidas nas 12 areas imidas ao longo dos dois anos de coleta (P = Pampa; M=
Mata Atlantica) ao longo dos dois anos de estudo).

Variaveis fisicas e quimicas da dgua Estrutura do Habitat
Anos Bioma Ponto wt ph ec ntu do tds Prof < 50cm Prof > 50cm area Vegrasteira Veg arborea Homogéneo Heterogéneo Intermitente Permanente  Conectividade
1 P Pampal 19,41 5,805 4,05 20,35 7,6 0,026 1 0 0,133 1 0 0 1 0 1 0
1 P Pampa2 19,295 5885 44 78,3 7,535 0,028 1 0 0,480 1 0 1 0 0 1 1
1 P Pampa3 20,205 5,845 303,1 108,95 8,41 0,032 0 1 0,806 1 0 1 0 0 1 0
1 P Pampa4 23,635 6,23 5,15 51,15 10,89 0,033 1 0 0,387 0 1 1 0 0 1 0
1 P Pampa5 22,445 6,195 42 13,8 7,45 0,028 0 1 0,4 1 0 0 1 1 0 0
1 P Pampa6 21,825 591 53 87,45 7,38 0,034 1 0 0,138 0 1 0 1 0 1 1
1 M Mata7 23,875 5,12 10,95 181,5 5,01 0,042 1 0 0,3 0 1 1 0 1 0 0
1 M Mata8 22,105 6,02 475 219,5 10,765 0,020 1 0 0,12 1 0 0 1 1 0 0
1 M Mata9 26,395 5335 3,6 105,85 9,025 0,023 1 0 0,07 0 1 0 1 1 0 0
1 M Matal0 23265 596 2,35 115 10,02 0,015 1 0 0,318 1 0 1 0 0 1 0
1 M Matall 2343 6,145 6,35 107,8 8,38 0,025 0 1 0,245 0 1 1 0 1 0 0
1 M Matal2 23,32 6,57 4,7 72 8,245 0,030 1 0 0,35 0 1 0 1 1 0 0
2 P Pampal 19,51 5,04 0,048 863 4,51 0,031 1 0 0,093 1 0 0 1 0 1 0
2 P Pampa2 21,67 531 0,057 124 5,82 0,037 1 0 0,480 1 0 1 0 0 1 1
2 P Pampa3 23,51 4,84 0,085 990 5,22 0,058 0 1 0,806 1 0 1 0 0 1 0
2 P Pampa4 23,61 5,18 0,067 432 2,54 0,04 1 0 0,387 0 1 1 0 0 1 0
2 P Pampa5 21,07 3,52 0,198 1000 3 0,126 0 1 0 1 0 0 1 1 0 0
2 P Pampa6 18,52 5,87 0,034 230 6,3 0,022 1 0 0,138 0 1 0 1 0 1 1
2 M Mata7 23,6 5,1 0,031 84,3 6,3 0,02 1 0 0,15 0 1 1 0 1 0 0
2 M Mata8 27,27 5,75 0,058 62 6,05 0,38 1 0 0,024 1 0 0 1 1 0 0
2 M Mata9 21,85 5,46 0,06 142 4,95 0,039 1 0 0,014 0 1 0 1 1 0 0
2 M Matal0 24,55 4,96 545 54,5 4,23 0,03 1 0 0,318 1 0 1 0 0 1 0
2 M Matall 16,65 542 0,07 83,9 3,88 0,045 0 1 0,171 0 1 1 0 1 0 0
2 M Matal2 18,26 4,83 0,037 0 4,12 0,024 1 0 0,35 0 1 0 1 1 0 0
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Tabela Suplementar 2. Riqueza e abundancia de macroinvertebrados nos 12 pontos de coleta durante os dois anos de estudo
(setembro/2015, outubro/2016). P=Pampa; MT= Mata Atlantica.

Pampa Mata Atlantica
Ordem Familia Género P P P P P P M M M M M M
Turbellaria 1 0 2 70 0 1 6 80 0 1 5 0
Nematoda 12 91 3 219 43 135 51 63 37 0 0 1
Oligochaeta 235 107 321 135 73 267 759 882 162 25 337 66
Hirudinea 3 8 4 45 0 0 41 31 29 0 2010
5 19 1 154 5 0 2 328 108 1 65 8
Sphaeriidae Pisidium 0 27 0 0 0 0 62 26 79 0 275 110
Planorbidae Biomphalaria 3 218 33129 1 2 300 191 136 0 328 25
Drepanotrema 0 0 0 13 0 0 0 56 65 0 0 1
Gundlachia 7 7 0 13 0 0 59 0 2 0 73 0
Ampullaridae pyy4ceq 0 5 0 1 1 0 5 282 2 0 0 0
Physidae Physa/Stenophysa | 0 22 0 79 4 0 5 200 53 0 1 73
Hydracarina Helobia 0 0 0 0 0 0 0 6 14 0 0 0
Oribatidae 4 53 10 65 26 16 19 52 7 7 8 8
Aranae Aranae 3 1 4 4 9 10 22 10 7 15 8 21
Anostraca Anostraca 0 0 0 0 0 0 6 1 11 0 15 0
Conchostraca  Dogielinotidae 7,771, 7 1806 83 935 4 0 1253 224 2291 0 12 310
Palaemonidae 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0
Decapoda Decapoda 2 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0
Ostracoda Ostracoda 40 366 81 282 82 13 52 266 5 87 175 70
Coleoptera Curculionidae  Lissorhoptrus 14 10 12 6 9 15 23 21 22 1 11 5
Dytiscidae Celina 1 1 23 10 11 31 0 40 20 3 38 2
Macrovellus 0 0 0 0 5 0 0 0 0 0 0 1
Hydrovatus 5 18 3 2 1 7 22 0 17 1 14 7
Rhantus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 4 0 0
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Diptera

Chrysomelidae
Elmidae
Gyrinidae
Haliplidae
Hydrophilidae

Lampyridae

Noteridae

Scirtidae

Ceratopogonidae

Chaoboridae
Chironomidae

Culicidae

Dolichopodidae
Ephydridae

Laccophilus
Bidessonotus
Ilybius
Megadytes
Derovatellus
Cybister
Desmopachria
Ceratoma
Stenelmis
Dineutus
Haliplus
Enochrus
Berosus
Tropisternus

Helochares

Derallus
Pronoterus
Hydrocanthus
Suphisellus
Suphis
Scirtes

Bezzia
Atrichopogon

Chaoborus

Culex

anopheles
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Stratiyomidae 0 0 0 2 0 0 1 5 0 0 1 21

Aedes 3 0 1 1 0 0 0 0 1 0 1 0

Tabanidae Tabanus 0 0 4 1 0 2 0 0 0 0 3 0

Tipulidae 0 5 8 1 16 0 1 0 5 0 7 0

Ephemeroptera Baetidae Callibaetis 16 606 140 139 393 119 415 37 79 7 128 6
Caenidae Caenis 0 11 113 54 20 6 27 3 153 123 9 56

Heteroptera Belostomatidae  Belostoma 4 9 31 9 38 41 47 10 37 23 19 31
Corixidae Sigara 28 71 34 67 1 10 28 51 56 1 5 4

Gelastocoridae 6 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 2

Nepidae Ranatra 1 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 1
Notonectidae Buenoa 0 6 3 5 1 3 7 0 20 3 0 46

Pleidae Neoplea 0 2 22 12 0 1 1 3 1 1 1 0

Lepidoptera 0 1 5 0 21 0 0 0 0 5 26 1
Odonata Aeshnidae Anax 4 0 3 0 2 6 0 0 0 0 0 3
Castoraeschna 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1

Coryphaeschna 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0

Rhionaeschna 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0

Libellulidae Erythrodiplax 29 26 56 81 201 46 75 2 16 261 245 17

Micrathyria 0 0 1 0 0 3 0 0 5 6 0 1

Perithemis 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0

Tramea 1 1 0 0 5 0 0 0 0 30 2 5

Coenagrionidae  Acanthagrion 7 14 19 1 10 30 50 0 54 6 14 7

Ischnura 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0

Oxyagrion 0 0 0 4 5 0 0 7 46 58 19 5

Telebasis 0 0 0 9 45 5 0 0 15 154 127 0

Lestidae Lestes 13 0 3 0 3 105 0 0 0 0 1 12

Trichoptera Hydroptilidae Oxyethira 57 81 174 97 315 44 52 0 48 255 70 4
Leptoceridae Oecetis 7 6 10 1 0 0 0 0 0 3 0 0
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4.3 Capitulo 03

Diversidade funcional de insetos aquaticos em areas umidas localizadas em dois
biomas no Sul do Brasil

Resumo: Pesquisas em metacomunidade t€ém procurado entender as respostas biologicas a
fatores ambientais e espaciais separando-as em grupos funcionais. Neste estudo, objetivou-
se avaliar se diferentes biomas possuem diferengas significativas nas suas caracteristicas
ambientais fisicas e quimicas e se as mesmas influenciam a estrutura da vegetagao e por
consequéncia a estrutura da fauna; e também se a variacao temporal pode influenciar a
composi¢ao funcional dos insetos aquaticos. As comunidades de macroinvertebrados foram
estudadas em 12 lagoas na Planicie Costeira dos estados nos estados de SC e RS, distribuidas
ao longo de um gradiente latitudinal durante dois anos (2015 e 2016). Para a categorizagdo
funcional os géneros foram classificados quanto aos tragos de voltinismo, dispersao, habitos,
grupos tréficos e tamanho maximo corporal. Avaliou-se também os efeitos relativos do
ambiente, do clima e do bioma sobre a estrutura funcional da comunidade. Nosso estudo
demonstrou que as diferencas na estruturagdo funcional de espécies entre areas umidas sdo
influenciadas tanto pelas variaveis ambientais locais quanto pelas regionais e espaciais. No
primeiro ano, a variagdo na composic¢ao funcional da comunidade foi explicada pelos fatores
espaco, clima e turbidez. No segundo ano, a composi¢do funcional foi influenciada pelo
clima, pelas varidveis de habitat (hidroperiodo) e pela variavel pH e na andlise interanual, a
composi¢ao funcional dos insetos aquaticos foi influenciada diretamente pelo modelo geral
gerado pela variagdo interanual juntamente com as variaveis locais fisicas e quimicas. Os
tracos funcionais se mostraram distribuidos de forma semelhante tanto no bioma Pampa
quanto na Mata Atlantica e o indice de Diversidade Funcional, no primeiro ano, foi
marginalmente influenciada pelas variaveis climdaticas e espaciais, no segundo ano, o indice
de diversidade funcional foi influenciado pelo espago e em relagdo a analise interanual, a
diversidade funcional ndo apresentou nenhuma relacdo significativa com as varidveis
ambientais e espaciais. Nossos resultados salientaram a importancia de abordar as analises
funcionais para determinar corretamente a magnitude que diferentes fatores podem exercer
na estruturagdo funcional das assembleias de macroinvertebrados aquaticos em areas imidas
costeiras do Sul do Brasil.

Palavras-chave: diversidade funcional, filtros, funcional, macroinvertebrados.
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Functional diversity of aquatic insects in wetlands located in two biomes in southern

Brazil

Abstract: Research in the metacommunity has sought to understand biological responses to
environmental and spatial factors by separating them into functional groups. In this study,
the objective was to assess whether different biomes have significant differences in their
physical and chemical environmental characteristics and whether they influence the structure
of vegetation and, consequently, the structure of fauna; and also, if the temporal variation
can influence the functional composition of aquatic insects. Macroinvertebrate communities
were studied in 12 lagoons in the coastal plain of the states in the states of SC and RS,
distributed along a latitudinal gradient over two years (2015 and 2016). For functional
categorization, the genders were classified according to the characteristics of voltinism,
dispersion, habits, trophic groups and maximum body size. The relative effects of the
environment, climate and biome on the functional structure of the community were also
evaluated. Our study demonstrated that the differences in the functional structuring of species
between wetlands are influenced by both local, regional and spatial environmental variables.
In the first year, the variation in the functional composition of the community was explained
by the factors of space, climate and turbidity. In the second year, the functional composition
was influenced by the climate, the habitat variables (hydroperiod) and the pH variable, and
in the interannual analysis, the functional composition of the aquatic insects was directly
influenced by the general model generated by the interannual variation together with the
physical local variables. and chemical. Functional traits were shown to be similarly
distributed both in the Pampa biome and in the Atlantic Forest and the Functional Diversity
Index, in the first year, was marginally influenced by climatic and spatial variables, in the
second year, the Functional Diversity Index was influenced by space and in relation to
interannual analysis, functional diversity did not show any significant relationship with
environmental and spatial variables. Our results highlighted the importance of addressing
functional analyzes to correctly determine the magnitude that different factors may have in
the functional structuring of aquatic macroinvertebrate assemblages in coastal wetlands in
southern Brazil.

Keywords: functional diversity, filters, functional, macroinvertebrates.
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Introducio

As comunidades ecoldgicas podem ser caracterizadas seguindo duas abordagens
principais. A abordagem tradicional baseia-se na estrutura taxondmica, enquanto que uma
mais recente baseia-se nas caracteristicas dos tracos funcionais das espécies nas comunidades
ecologicas (Heino, 2008) Em relacdo a isso, estudos em metacomunidade t€ém procurado
entender as respostas biologicas a fatores ambientais e espaciais separando-as em grupos
funcionais (por exemplo, De Bie et al., 2012; Alahuhta & Heino, 2013; Padial et al., 2014;
Heino et al., 2017). Uma definicdo amplamente adotada para diversidade funcional ¢ "o valor
e a amplitude das espécies e atributos funcionais que influenciam o funcionamento do
ecossistema" (Tilman, 2001; Violle et al., 2007; Verberk et al., 2013). Os tragos podem ser
considerados 'funcionais' se impactarem na aptidao dos organismos e se forem influenciados
pelo ecossistema ('tracos de resposta’; sensu Violle et al., 2007). Portanto, a estrutura
funcional das comunidades pode ser influenciada por mudangas ambientais e,
consequentemente, abordagens baseadas em caracteristicas funcionais das espécies t€m sido
cada vez mais usadas para prever respostas no nivel de comunidade (Verberk et al., 2013).

Basicamente, os tracos funcionais tém sido relacionados aos processos do ecossistema
(tragos de efeitos) ou a estabilidade do ecossistema através da resisténcia e resiliéncia (tragos
de resposta). Os tragos podem ser fisicos (tamanho do corpo, mobilidade, dispersdo),
ecoldgicos (grupo funcional, habito), comportamentais (periodo de forrageamento,
voltinismo), temporais (duracdo do estagio larval) e relacionados a historia de vida (Mayfield
et al., 2010). Polatera et al. (2000) propuseram varias caracteristicas funcionais importantes
para os macroinvertebrados aquaticos, incluindo tamanho corporal, caracteristicas
reprodutivas, mobilidade e habitos alimentares. As caracteristicas que provavelmente sio
mais importantes para o funcionamento dos ecossistemas aquaticos incluem ndo apenas
fungdes de alimenta¢dao, mas também onde e como os recursos alimentares sao obtidos
(Covich et al., 1999).

Caracteristicas funcionais sdo bons indicadores do efeito individual de um organismo
no funcionamento do ecossistema. Uma abordagem ecoldgica funcional amplia as
caracteristicas em nivel de espécie para o nivel de comunidade, permitindo compreender
como as comunidades bioldgicas respondem as mudancas ambientais (Mayfield et al., 2010).
Alteragdes nas condi¢des ambientais apos perturbagdes, ou diferengas locais e regionais,

podem atuar como um filtro ambiental, estruturando a comunidade com espécies
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funcionalmente semelhantes (Cardinale et al., 2012; Fauset et al., 2012).

Assumindo que as comunidades biologicas podem integrar a variabilidade espaco-
temporal dos ecossistemas (Southwood, 1988), acredita-se que tdxons com certas
combinagdes de adaptacdes fisiologicas e ecologicas sejam selecionados pela dinamica da
comunidade local. Os macroinvertebrados, por exemplo, podem ter atributos funcionais
baseados na histdria de vida e relacionados a estratégias e adaptagdes para adquirir alimentos,
para resistir aos periodos de seca (Gascon et al., 2009), ou possuir ciclos de vida mais curtos,
desenvolvimento de diapausa e dispersao ativa ou ndo, dependendo do bioma local (Ruhi et
al., 2013; Batzer & Boix, 2016). Portanto, pesquisas recentes apontam para a ideia de que
um melhor conhecimento dos tragos funcionais das espécies permitird prever melhor o
impacto das mudangas ambientais nos ecossistemas (Statzner et al., 2001; McGill et al.,
2006; Poff et al., 2006; Lamanna et al., 2015). No entanto, a maioria desses estudos tem sido
focada em ecossistemas aquaticos ldticos (Dole'dec & Statzner 2010; Colzani ef al., 2013).
A diversidade taxondmica de insetos aquaticos tem sido bem estudada em areas umidas do
sul do Brasil (Stenert et al., 2008; Maltchik et al., 2010; Crippa et al., 2013), porém, existem
poucos estudos que abordem a diversidade funcional desse grupo em areas imidas (Ruhi et
al.,2012; Ruhi et al., 2013; Batzer, 2013; Dalzochio et al., 2015; Jiangiang Gu et al., 2016;
Pires et al., 2017; Boelter et al., 2018).

Evidéncias empiricas sugerem que mudancgas no clima induzem respostas ecoldgicas
estruturais (por exemplo, perda de espécies, mudancas na distribuicao das espécies) e
funcionais (por exemplo, fenologia, dispersao, tamanho do corpo) entre organismos (Walther
et al., 2002; Parmesan, 2006). Nesse sentido, as diferencas nas caracteristicas morfologicas,
comportamentais e fisioldgicas das espécies sdo, portanto, comuns ao longo dos gradientes
climaticos (Chapin & Chapin, 1981; Murray et al., 2002; Thuiller et al., 2004) (ou seja,
regides com caracteristicas climaticas semelhantes devem ter organismos com caracteristicas
biologicas semelhantes, enquanto regides com clima diferente devem ter organismos com
caracteristicas diferentes). Consequentemente, a composi¢do de caracteristicas e espécies
deve mudar com a mudanca climatica (Diaz & Cabido, 1997; Mulholland ef al., 1997). Da
mesma forma, comunidades bidticas em ecossistemas locais sdo limitadas por grupos de
espécies em escalas maiores (Tonn, 1990; Poff, 1997). Em ecossistemas 16ticos,
caracteristicas ambientais em escalas espaciais menores, relacionadas ao habitat fisico e a

quimica da agua sdo geralmente importantes para a sele¢do de atributos funcionais em
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organismos aquaticos (Johnson et al., 1997; Johnson & Gage, 1997; Frissell et al., 1986;
Poft, 1997). Outros estudos também indicaram que a variagdo na composi¢ao funcional da
comunidade de macroinvertebrados foi impulsionada pelo tamanho da area Umida,
velocidade do fluxo de agua, presenca de micro-habitats e quimica da agua (Vannote et al.,
1980; Lamouroux et al., 2004; Finn & Poff, 2005; Heino, 2005a).

Pesquisas recentes enfatizaram que multiplas facetas da biodiversidade (ou seja,
taxondmicas, funcionais e diversidade filogenética) devem ser consideradas na avaliagdo das
comunidades (Devictor et al., 2010; Cai et al., 2018; Zhang, 2018). A abordagem funcional
quantificada por meio de indices de diversidade funcional pode revelar os processos de
estruturacdo da comunidade (Mason et al., 2008b, 2012). Dentro desse aspecto, o Indice de
Diversidade Funcional (DF) foi definido por Tilman (2001) como a medida dos componentes
da biodiversidade que influenciam o funcionamento de um ecossistema. Diaz & Cabido
(2001) definiram a Diversidade Funcional como sendo valores e amplitudes de atributos
funcionais dos organismos presentes em um dado ecossistema. Devido a facilidade do
calculo, o Indice de Diversidade Funcional (DF) tem sido bastante utilizado em estudos
abordando a diversidade funcional com os mais variados tdxons incluindo invertebrados
como formigas (Bihn et al., 2010) e besouros (Barragan et al., 2011), plantas (Loiola et al.,
2010), mamiferos (Blackburn et al., 2005, Carvalho et al., 2010, Safi et al., 2011), aves
(Petchey et al., 2007, Batalha et al., 2010) e anfibios (Ernst ef al., 2006, StrauB3 ef al., 2010).

Estudos anteriores ja categorizaram indices de diversidade funcional para plantas e
insetos aquaticos na regido temperada (Charvet et al., 2000; Poff et al., 2006; Petchey &
Gaston, 2006; Heino et al., 2007; Zhang et al., 2018; Bruno et al., 2019), porém, estudos
envolvendo aspectos funcionais de insetos aquaticos na regido subtropical sdo escassos e
focados em ecossistemas aquaticos 16ticos (Tomanova & Usseglio-Polatera, 2007,
Tomanova et al., 2007; Tomanova et al., 2008; Saito et al., 2015; Li et al., 2019). No Brasil,
os indices de diversidade funcional foram aplicados para avaliar as comunidades de insetos
aquaticos em relagdo a mudangas na paisagem (Colzani ef al., 2013), e também para compor
indices multimétricos no sudeste do Brasil (Saito et al., 2015). No sul do Brasil, Dalzochio
et al. (2015) compararam a diversidade funcional de comunidades de insetos aquaticos ao
longo de um gradiente de intensificagdo agricola, Pires et al. (2017) analisaram o efeito do
hidroperiodo sobre a estrutura funcional de comunidades de Odonata em areas umidas

costeiras ao longo de um extenso gradiente latitudinal e Boelter et al. (2018) avaliaram os
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efeitos da presenca de peixes e da complexidade de habitat na estrutura taxondmica e
funcional da comunidade de macroinvertebrados em areas imidas naturais.

Assumindo que diferentes biomas possuem diferencas significativas nas suas
caracteristicas ambientais fisicas e quimicas € que as mesmas influenciam a estrutura da
vegetacao e por consequéncia a estrutura da fauna; e também que a variagao temporal pode
influenciar a composi¢ao funcional dos insetos aquaticos (Townsend & Hildrew, 1994;
Merrit & Cummins, 1996; Jacobsen, 2008; Heino, 2008; Blanchet et al., 2014; Ding et al,
2017), as seguintes hipoteses foram formuladas: 1) Espera-se que o clima influencie a
diversidade funcional de insetos aquaticos tanto temporalmente quanto espacialmente entre
os diferentes biomas uma vez que as diferencas ambientais regionais e locais podem atuar
como um filtro ambiental, selecionando géneros mais similares funcionalmente entre areas
umidas mais proximas (Southwood, 1977; Townsend & Hildrew, 1994; Jacobsen, 2008); 2)
Sabendo-se também das diferencas nas variaveis locais e regionais nos diferentes biomas, e
que estas diferencgas influenciam a oferta de recursos alimentares e de micro-habitats para os
insetos aquaticos, espera-se que os fatores locais tenham importancia relativa maior sobre o
modo de obtencao de alimento dessa comunidade bioldgica (Merrit & Cummins, 1996); e 3)
Considerando que a temperatura aumenta com a diminuigao da latitude, e que isto influencia
tanto o metabolismo dos insetos aquaticos quanto a disponibilidade de alimentos e de micro-
habitats, (Usseglio-Polatera ef al., 2000; & Tachet et al., 2010) espera-se que haja um maior
nimero de geragdes, maior presenca de agarradores € um maior tamanho corporal nas areas
umidas localizadas em menores latitudes.

Sabendo-se também que a matriz ambiental relacionada a vegetagcao predominante nos
biomas avaliados (matriz campestre aberta ¢ matriz florestal fechada) atua como filtro
ambiental (Hawkins et al., 2000), espera-se que os grupos funcionais de insetos aquaticos
predadores e coletores sejam mais frequentes e abundantes nas areas umidas localizadas em
matriz florestal (Bioma Mata Atlantica) e que insetos aquaticos com maior capacidade de
dispersdo sejam mais frequentes e abundantes em areas umidas localizadas em matriz
campestre (Bioma Pampa) (Poff, 1997; Hoeinghaus, Winemiller & Birnbaum, 2007;
Blanchet et al., 2014).

Material e Métodos

Area de Estudo
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O estudo foi realizado na regido da Planicie Costeira do sul do Brasil, localizada ao longo
dos estados de Santa Catarina (SC) e Rio Grande do Sul (RS), com extensdo de cerca de 640
km e largura de ~80 km (Figura 1). O clima da regido ¢ caracterizado como subtropical imido
mesotérmico, com temperaturas médias entre 12 a 22 °C. A precipitacao anual média varia
entre 1.000-1.500 mm (Villwock & Tomazelli, 1995). Dois tipos principais de vegetagao
ocorrem na area de estudo: restinga costeira (vegetacdo arbustiva), localizada
predominantemente na por¢ao sul (estado do Rio Grande do Sul); e florestas ombrofilas

(perenes), na por¢ao norte (estado de Santa Catarina) (Ledo et al., 2014).

Delineamento amostral

Doze areas imidas distribuidas latitudinalmente ao longo de 520 km da extensdo na Planicie
Costeira do RS e do sul de SC (latitudes 27°-31° S) foram selecionadas para o estudo.
Conforme os limites propostos pelo IBGE (2004), seis areas imidas estao localizadas dentro
dos limites da Mata Atlantica e seis areas umidas dentro dos limites do bioma Pampa (Figura
1). Areas imidas intermitentes com baixo impacto antrépico (uso da terra preferencialmente
para pecuaria) foram selecionadas para o estudo. As areas imidas apresentavam tamanho
maximo de 1 ha e profundidade média de ~0,5 m com uma distancia minima de ~ 10 km
entre si para minimizar os efeitos de autocorrelacao espacial. Todas as areas continham um
ou dois tipos de habitats predominantes (vegetacdo emergente e¢/ou flutuante) (Villwock, &

Tomazelli. 2006).

Amostragem de insetos aquaticos

Foram realizadas amostragens dos insetos aquaticos em dois periodos: outubro de 2015 e
outubro de 2016. Em cada area imida e periodo amostral, quatro amostras foram realizadas
na regido litoranea. Cada amostra consistiu em uma varredura de 1 m na superficie do
substrato, com auxilio de uma rede entomoldgica aquatica (frame dip-net; largura = 30 cm;
malha = 250 pm). O material amostrado foi conservado em formaldeido 10%. Em
laboratoério, os individuos foram triados e identificados em estereomicroscopio até o nivel de
género (quando possivel), com auxilio de bibliografia especializada (Brinkhurst & Marchese,
1989; Lopreto & Tell, 1995; Merrit & Cummins, 1996; Fernandéz & Domingues, 2001). Os
individuos foram posteriormente colecionados em alcool 80% e estdo depositados no

Laboratorio de Ecologia e Conservagdo de Ecossistemas Aquaticos da UNISINOS.
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Categorizacao Funcional

Para a categorizacao funcional dos géneros de insetos aquaticos, os atributos foram
escolhidos com base nos dados publicados por Cummins et al. (2005), Poff et al. (2006),
Tomanova &Usseglio Polatera (2007), Merritt et al. (2008), Ippolito et al. (2012) e Merritt
et al. (2014), conforme descritos na Tabela 1. Foram utilizados tracos de quatro categorias
funcionais: historia de vida, mobilidade, ecologia e morfologia. Os géneros foram
classificados quanto aos tracos de voltinismo (histéria de vida), dispersao (mobilidade),

hébitos de vida, grupos tréficos funcionais e tamanho maximo corporal (Tabela 1).

Amostragem das variaveis ambientais e fatores espaciais

Uma Analise de Componentes Principais (PCA; Legendre & Legendre, 1998) foi
utilizada para resumir a variacao nas variaveis ambientais (limnolodgicas e climéaticas) (todas
previamente padronizadas através do escore z) das areas umidas ao longo da planicie costeira
do RS. A interpretacao dos resultados foi baseada nos eixos retidos usando o critério Broken-
Stick (Jackson, 1993). Para resumir a variacdo na estrutura dos insetos aquaticos, uma
Analise de Coordenadas Principais (PCoA) foi empregada com dados de presenga-auséncia
e o indice de dissimilaridade de Serensen (Legendre & Legendre, 1998). Mapas para todas
as variaveis ambientais e climaticas significativas foram construidos, bem como para os
valores significativos de PCNM, (usando os valores dos primeiros eixos do PCoA) ao longo
das 12 areas umidas estudadas. Para avaliar a importancia relativa das varidveis ambientais
locais, regionais e espaciais sobre a Diversidade Funcional (FD) da comunidade de insetos
aquaticos, foram utilizadas regressoes lineares multiplas e Analise de Redundancia Parcial
(pRDA) (Borcard et al., 1992; Legendre et al., 2005). As andlises foram realizadas usando
toda a comunidade de insetos aquaticos e separadamente para cada grupo funcional. Antes
do pRDA, foi aplicada a transformacao de Hellinger nos dados de presenga-auséncia de cada
matriz bidtica (Legendre & Gallagher, 2001; Peres-Neto et al., 2006; Legendre & De
Céceres, 2013). A matriz ambiental utilizada na regressdo linear multipla e no pRDA foi
construida ap6s a exclusdo de varidveis redundantes usando a variancia fator de inflagdo
(VIF). O VIF ¢ usado como um indicador de multicolinearidade entre varidveis explicativas

em regressoes multiplas, em que VIF = 1 indica que a varidvel preditora em questdo ndo esta
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relacionada a nenhuma outra variavel preditora do modelo. Por outro lado, o VIF = 10 sugere
forte colinearidade (Quinn & Keough, 2002), sendo necessaria a exclusdo de varidveis
correlacionadas entre si (Online Resource 1, Tabela S2). Posteriormente a esse procedimento,
a matriz ambiental local final conteve as variaveis oxigénio dissolvido (DO), condutividade
elétrica (CE), pH, temperatura (WT) e turbidez (NTU), além de estrutura do habitat, que
considerou as seguintes variaveis: (i) vegetagao circundante - classificada como “herbacea”
ou “arborea” sempre que a area Umida fosse visivelmente proximal (até 50 m) para
fragmentos florestais nativos; (ii) conexao fisica com outros ecossistemas aquaticos (variavel
dummy considerando a presenga ou auséncia de conexao); (iii) a cobertura do dossel das areas
localizadas em matriz florestal, ou seja, a presenga ou auséncia de arvores ou de vegetacao
herbacea ao longo do perimetro e a menos de 50 m da area imida.

As varidveis ambientais regionais compreenderam os dados bioclimaticos obtidos a
partir da base de dados WorldClim (Hijmans et al., 2005). O banco de dados WorldClim
concentra valores de temperatura e precipitacdo (e varidveis derivadas) para o periodo entre
1960 e 1990. Foram extraidas 19 varidveis relacionadas a temperatura e a precipitagao
(Tabela Suplementar 1). A variagdo nas variaveis bioclimdticas foi sumarizada através de
uma analise de componentes principais (PCA) baseada na correlagdo para minimizar os
efeitos da colinearidade. Os primeiros trés eixos da PCA explicaram 93% da variagdo nos
dados bioclimaticos ¢ foram utilizados como substitutos das condi¢des climaticas na area de

estudo.

Analise dos Dados

Para a andlise da diversidade funcional, os géneros de insetos aquaticos foram
enquadrados em matrizes de tragos (atributos) funcionais (Tabela 1 e Tabela suplementar 1).
Ap0s a obtencao da matriz de tracos, a métrica Diversidade Funcional (FD), foi calculada.
Os pressupostos de distribui¢do normal e homogeneidade de variancias na métrica funcional
foram avaliados.

As analises estatisticas foram rodadas separadamente para cada ano de amostragem e
uma terceira rodada foi realizada para avaliar o efeito da variacdo temporal (interanual) sobre
a diversidade e composi¢ao funcionais. Em cada rodada de andlises foi testada a influéncia
das variaveis locais — habitat e fisicas e quimicas da adgua, regionais climaticas e espaciais

sobre a diversidade e composicao funcionais. A composi¢do funcional foi representada por
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uma matriz contendo os tracos funcionais dos géneros (CWM) construida com dados de
abundancia transformados em logaritmo e foi representada pelos dois eixos de uma anélise
de ordenacdo de escalonamento multidimensional ndo métrico (NMDS). As andlises de e
PERMANOVA foram baseadas em uma matriz de dissimilaridade utilizando o indice de
Bray-Curtis. Os atributos funcionais da matriz CWM que apresentaram alta correlacdo entre
si foram removidos da analise. As relagdes da composi¢cdo funcional da comunidade de
insetos aquaticos com os tragos que estiveram mais associados as areas umidas estudadas
foram visualizadas por meio do ajuste dos valores originais da matriz CWM ao diagrama
NMDS.

Todas as andlises foram realizadas no ambiente estatistico R (versdo 3.5.1) (R
DEVELOPMENT CORE TEAM, 2018). O indice de diversidade funcional (FD) foi gerado
com a fun¢do functcomp do pacote FD (Laliberté et al., 2014). O diagrama de ordenacao
(NMDS), a PERMANOVA ¢ o ajuste das variaveis ambientais e funcionais foram realizados,
respectivamente, com as fungdes metaMDS, adonis e envfit do pacote vegan versao 2.5-3

(Oksanen et al., 2018).

Resultados

Estrutura de comunidades de insetos aquaticos

Foram registrados 19.170 individuos distribuidos em 63 taxons (Tabela S2), sendo
que os coledpteros foram os insetos aquaticos que apresentaram maior nimero de géneros
(26), com Enochrus (Thomson, 1859), sendo o mais abundante, com 311 individuos seguido
pelos géneros Pronoterus (Sharp, 1882) com 229 individuos e Berosus (Leach, 1817) com
190 individuos. A familia Chironomidae foi a mais representativa, contando com 10.080
individuos (27,7% do total), seguida por Hyalella (S. I. Smith 1874) com 6.925 individuos
(19,05%) e por Oligochaeta, com 3.569 individuos (9,8%). Callibaetis (Navas 1924) (2.085
individuos) e Erytrodiplax (Rambur, 1842) (1.055 individuos) também foram géneros
representativos nas areas estudadas.

No bioma Pampa, foram encontrados um total de 8.138 insetos aquaticos dentro de
56 taxons. Ja nas areas imidas do bioma Mata Atlantica foram identificados um total de
11.032 insetos aquaticos dentro de 59 taxons, representando ao todo 57,54% do total de

individuos encontrados nos dois anos de coleta.
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Composicao Funcional

Considerando a composi¢do funcional da comunidade de insetos aquaticos, os
modelos ambientais e espaciais foram parcialmente significativos para explicar a variacao na
composi¢ao de toda a comunidade e dos grupos funcionais separadamente (Tabelas 2, 3).

No primeiro ano, a composi¢do funcional foi influenciada pelo espago, clima e
principalmente pela variavel ambiental local turbidez (F = 5.804; Adj R? = 0,567; P-valor =
0,001), sendo que a fragdo puramente explicada pela turbidez foi de 34% (Figura 2). O efeito
do espaco mostrou-se maior nas areas do bioma Mata Atlantica em relagao as areas do bioma
Pampa, ou seja, uma maior similaridade na composi¢do funcional foi encontrada entre as
areas umidas localizadas no bioma Mata Atlantica. O clima, representado pela temperatura
sazonal, influenciou a composicao funcional de insetos aquaticos, aumentando das areas da
Mata Atlantica para as areas do Pampa. (Figura 3). A composi¢ao funcional dos insetos
aquaticos variou entre os dois biomas estudados (F = 5.566; R? = 0,357; P-valor = 0,005)
(Figura 4). Os tragos funcionais mais associados as areas imidas da Mata Atlantica estiveram
relacionados com a histéria de vida (voltinismo “menos de uma geragdo por ano”, “uma
geracao por ano” e “duas geragdes por ano”) e com a mobilidade dos insetos aquaticos
(dispersdo “aero passiva” e “aquatico ativo e aero passivo”), assim como o grupo funcional
“predador” e “furador” e o habito “dispersor” e “escalador” e o tamanho corporal de 1 a 2
cm. J& os tracos funcionais mais associados as areas Umidas do bioma Pampa foram
voltinismo com “duas geragdes por ano” a dispersao o grupo funcional “coletor detritivoro”,
os habitos “escavador”, e “nadador”, e os tamanhos corporais menores que 0,25 cm e entre
0,25 a 0,5 cm (Figura 5).

No segundo ano, a composic¢ao funcional foi influenciada pelo clima, pelas variaveis
de habitat (hidroperiodo) e pela variavel pH (F = 2.720; Adj R? = 0,319; P-valor = 0,006). A
fracdo clima e hidroperiodo juntas explicaram 15% e a fracdo puramente explicada pelo pH
foi de 7% (Figura 6). As éareas umidas localizadas na Mata Atlantica eram
predominantemente de regime hidroldgico intermitente e com maiores valores de pH em
comparagdo as areas do bioma Pampa (Figura 7). A composi¢ao funcional ndo variou entre
os biomas avaliados (F = 1,900; R? = 0.159; P-valor = 0,078). Os tragos funcionais referentes
a dispersdo “aquatico ativo e aero passivo” e “aquatico aero e ativo”, os grupos funcionais

) ¢

“triturador detritivoro”, “furador”, “predador” e o tamanho corporal de 0,25 a 0,5 cm e de 4
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a 8 cm estiveram relacionados as areas do bioma Mata Atlantica. J4 Os tracos funcionais
referentes ao voltinismo (“duas geragdes por ano”), dispersdo “aéreo passiva”, grupos
funcionais “coletor detritivoro”, “coletor filtrador”, “predador”, o habito “nadador”
estiveram relacionados as areas do bioma Pampa (Figura 5).

Na analise interanual, a composi¢ao funcional dos insetos aquaticos foi influenciada
diretamente pelo modelo geral gerado pela variagao interanual juntamente com as variaveis
locais fisicas e quimicas (F = 2.071; Adj R2?=0,271; P-valor = 0,029), tendo a contribui¢io
conjunta das varidveis como principal preditor (17%), seguida pela fragdo puramente
explicada pela varia¢do temporal (8%) (Figura 8). As varidveis temperatura, pH, turbidez,
condutividade elétrica, solidos totais dissolvidos, oxigénio dissolvido e area influenciaram a
composicao funcional dos insetos aquaticos nas areas umidas estudadas. Os valores ajustados
mostraram que os tragos associados as areas do bioma Mata Atlantica foram os mesmos nos
dois anos quando avaliados separadamente. Igualmente no bioma Pampa, os tracos se
repetiram com a inclus@o dos tragos dispersao “aquatico ativo e aero passivo” e os tamanhos

corporaisde 0,5—1cm, 1 —2cme2a4cm.

Diversidade Funcional

No primeiro ano, a diversidade funcional (FD) foi marginalmente influenciada pelas
variaveis climaticas e espaciais (F = 3.699; Adj R?> = 0.424; P = 0,06 ¢ F = 4.335; Adj R?=
0.232; P =0.06), (Tabela 2, figura DF Bioma). A diversidade funcional variou entre as areas
umidas dos dois biomas, sendo maior no bioma Mata Atlantica do que no bioma Pampa (F =
9.572; R*=0.438; P =0.01 (Figura 10).

No segundo ano, o indice de diversidade funcional foi influenciado pelo espaco (F =
7,603; Adj R2 =0,377; P = 0,02) e o efeito do bioma nao foi significativo (F = 1,373; Adj
R2 = 0,032; P = 0,268). Em relagdo a analise interanual, a diversidade funcional nao
apresentou nenhuma relagao significativa com as variaveis ambientais e espaciais (F =2,071;
Adj R2 =0,271; P = 0,029) e ndo variou entre os biomas estudados (F = 1,993; Adj R2 =
0,083; P =0,105).

Discussao
Nossos resultados indicaram que a estrutura funcional das comunidades de insetos

aquaticos mudou entre os anos avaliados e entre as areas umidas localizadas nos dois biomas

estudados. Padrdes de diversidade funcional foram detectados ao longo do gradiente espacial,
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e os efeitos mais evidentes foram causados pelas varidveis ambientais locais fisicas e
quimicas.

Em nosso estudo, a composi¢do funcional da comunidade foi influenciada pelo
espago, clima e turbidez (primeiro ano de coleta), clima, habitat (hidroperiodo) e pH
(segundo ano de coleta) e pelo modelo geral gerado pela variagdo temporal juntamente com
as varidveis fisicas e quimicas na andlise interanual. Esses resultados indicam que as
varidveis fisicas e quimicas atuaram de fato como filtro ambiental na composi¢ao funcional
da comunidade de insetos aquaticos, seguidas pelo clima, espago e habitat, apoiando nossa
primeira hipotese, embora nossas previsdes nao tenham sido totalmente atendidas.

Sabe-se que os filtros ambientais influenciam a estrutura funcional das comunidades
de macroinvertebrados em areas imidas (Verberk et al., 2013; Ruhi et al., 2013, 2014) ¢ as
diferencas ambientais entre biomas devem favorecer a selecao de caracteristicas, resultando
em comunidades funcionalmente menos semelhantes em termos de mecanismos. Por conta
disso, mudancas nas variaveis fisicas e quimicas da agua podem influenciar na composi¢ao
das espécies que afetam a estrutura dos insetos aquaticos (Poff et al., 1997, 2006). As
varidveis fisicas e quimicas da agua tém sido frequentemente citadas como fatores
importantes que influenciam a estrutura da comunidade funcional de macroinvertebrados em
ecossistemas 1énticos (Friday, 1987; Rasmussen & Kalff, 1987; Rasmussen, 1988; Jeffries,
1991; Rodersen et al., 1998; Heino, 2000, 2004, 2008). Nos trépicos, a influéncia de
alteracdes hidrologicas, fisicas e quimicas na composicao funcional de macroinvertebrados
aquaticos permanece pouco conhecida. No entanto, pesquisas mais intensivas concentraram-
se em investigar a interagdo entre a integridade do ecossistema aquatico € seus componentes
bioldgicos nas florestas boreais (Heino, 2005; Heino et al., 2005; Heino et al., 2009). Os
presentes achados revelaram que a estruturagdo da composicdo da comunidade de
macroinvertebrados em corregos na floresta tropical da Malasia foi altamente afetada por
mudancgas na qualidade do habitat, bem como pelas condigdes hidrologicas, fisicas e
quimicas da dgua (Mdrawi, 2013).

O clima, também tem se mostrado influente na composi¢cdo funcional de
invertebrados aquaticos. Béche et al. (2006) investigaram a variagdo sazonal de
caracteristicas biologicas de invertebrados aquaticos e a influéncia da variabilidade
interanual em riachos intermitentes e perenes na regido de clima mediterraneo do norte da

California. Areas tmidas intermitentes podem apresentar alta sazonalidade e alta
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variabilidade de habitat, sendo assim, a variabilidade sazonal do habitat pode influenciar a
variabilidade da composi¢do funcional das comunidades. Por exemplo, Snook & Milner
(2002) descobriram que os tracos bioldgicos em macroinvertebrados aquaticos variavam
sazonalmente apenas nos habitats que sofriam forte influéncia climatica e temporal.

A composi¢do funcional entre os biomas também foi influenciada por varidveis
fisicas e quimicas da 4gua e pelo clima. Resultados similares foram encontrados para peixes
(Villeger et al., 2010; Teresa, 2012) assim como um aumento na diversidade e uma
diferenciagdo nos padrdes da composi¢ao funcional entre florestas e areas campestres foi
detectado por Bojsen & Barriga (2002) e Casatti et al. (2009), devido basicamente as
diferencas climaticas e a presenca de micro-habitats que causam modificagdes na estrutura
fisico-quimica da agua e do entorno.

Assim como em outros estudos, nossos resultados também mostraram a importancia
de varidveis ambientais para explicar a variacao nos valores da composi¢dao funcional em
comunidades de insetos aquaticos em ecossistemas aquaticos (Colzani et al., 2013; Heino,
2005; Roque et al., 2010; Siqueira et al., 2012). Nesse sentido, € importante que se conhegam
as caracteristicas ecoldgicas e comportamentais das espécies e suas interagdes com os fatores
ambientais bidticos e abioticos para mensurar corretamente a influéncia dos diferentes
impactos e flutuagdes ambientais naturais sobre a diversidade funcional das comunidades
bioldgicas (Demars ef al., 2012; Heino et al., 2013; Mlambo, 2014).

A diversidade funcional da comunidade de insetos aquaticos foi marginalmente
influenciada pelas varidveis clima e espago no primeiro ano de coleta, significativamente
relacionada com o espaco no segundo ano e na analise interanual ndo apresentou nenhuma
relacdo significativa. No geral, nossos resultados podem refletir, em parte, o possivel padrao
espacial ndo aleatério envolvendo paisagem e varidveis locais. Colzani (2013) encontrou
resultados similares em suas pesquisas alegando que os impactos climaticos,
geomorfologicos e antropogénicos ndo sio distribuidos homogeneamente. Areas umidas
inseridas em diferentes paisagens estdo associadas a algumas varidveis climdticas (por
exemplo, temperatura, precipitagdo) que sdo estruturadas espacialmente, resultando em um
relacionamento complexo entre varidveis cuja contribui¢do individual para os padrdes
observados ndo ¢ facilmente identificada. Em nosso estudo, a variacao na diversidade
funcional também foi explicada pelo componente clima. A contribuicdo das variaveis

ambientais locais na explica¢do da variagdo da diversidade funcional é consistente com a
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estrutura baseada no 'modelo de habitat' (Southwood, 1977; Townsend & Hildrew, 1994,
Poff, 1997; Heino, 2005; Poff et al., 2006). Este modelo prevé que a relagdo entre
caracteristicas biologicas e fatores ambientais ¢ fortemente manifestada em escala local, com
variaveis fisicas e quimicas interagindo com a estrutura do habitat para caracterizar a
composi¢ao funcional das comunidades em diferentes gradientes ambientais.

Dois tipos de processos operam simultaneamente para influenciar a montagem de
espécies em uma comunidade local. Os processos estocasticos incluem a dinadmica de
extingdo e de colonizagdo (MacArthur & Wilson, 1967), deriva ecoldgica e limitagcao de
dispersao (Hubbell, 2001). Por exemplo, uma das formas mais comuns de estocasticidade na
literatura ecoldgica - estocasticidade ambiental - envolve flutua¢cdes ambientais imprevisiveis
(incluindo eventos de perturbagdo) e, portanto, ¢ modelada como imprevisivel (Morris &
Doak, 2002). Estes, quando associados aos efeitos prioritarios (revisados em Samuels &
Drake 1997; Chase, 2003; Beisner et al., 2003), podem criar comunidades altamente
divergentes entre localidades similares. Ou seja, quando predominam o0s processos
estocasticos, podem surgir comunidades com alta variagao de local para local na composi¢ao
das espécies - criando alta diversidade (sensu Whittaker, 1972).

Como alternativa, processos deterministicos também operam para criar comunidades
que geralmente t€ém pouca variacdo local na composicdo das espécies (baixa diversidade
funcional) quando as condi¢cdes ambientais sdo semelhantes. Como ha menos individuos por
localidade quando o tamanho da comunidade ¢ menor, ha uma probabilidade maior de que
0s processos estocasticos possam desempenhar um papel forte na estrutura funcional da
comunidade, levando a aumentos na divergéncia composicional entre locais ambientalmente
semelhantes (Vallend, 2014). Esses processos perturbam a relagdo entre os tragos e as
probabilidades de ocorréncia das espécies, dificultando que os indices funcionais detectem
alteragdes nos processos de estruturagdo da composicdo (Mason et al., 2012). Eles
geralmente produzem padrdes nos quais comunidades em ambientes semelhantes exibem
diferencas persistentes na composi¢ao das espécies (Fukami et al., 2005; Ejrnas et al., 2006).
Nos ultimos anos, houve uma série de estudos sob processos deterministicos-estocasticos,
com um consenso emergindo de que esses processos sdo importantes na dindmica das
comunidades. Nossos resultados ampliam esses estudos existentes de varias maneiras pois
mostram que o poder do indice de diversidade funcional para detectar mudancas nos

processos de montagem das comunidades ¢ altamente dependente do contexto.
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Algumas caracteristicas funcionais dos géneros de insetos aquaticos estiveram mais
associadas especificamente as areas imidas localizadas no bioma Mata Atlantica e Pampa,
sendo que essa associagdo foi observada nos dois anos de estudo. Tracos funcionais e
diversidade funcional de macroinvertebrados tém estreita relagdo com as variaveis
ambientais. A resposta de caracteristicas funcionais a gradientes ou a variaveis ambientais €
geralmente estavel, mesmo entre regides biogeograficas diferentes, porque restricdes ou
estressores ambientais desempenham papel dominante na formacdo da composicdo de
caracteristicas das comunidades locais (Bonada et al., 2006; Statzner & Béche, 2010).

O tamanho corporal pode ser diretamente influenciado por fatores ecoldgicos,
incluindo a predacdo seletiva, o risco de deslocamento relacionado ao tamanho por forcas
hidraulicas e a disponibilidade de refugios (Woodward et al., 2005; Townsend & Thompson,
2007). Também podemos esperar relagdes indiretas entre o tamanho do corpo e outras
caracteristicas biologicas, como, por exemplo, o maior tamanho das particulas de alimento
(Hildrew et al., 2007). Particularmente, as espécies com tragos de histéria de vida com o
tempo curto de retorno das populagdes apds uma perturbagdo, como o multivoltinismo,
desenvolvimento rapido, vida curta e tamanho corporal pequeno, costumam predominar em
locais altamente perturbados e com pouca vegetacao ao redor (Townsend & Hildrew, 1994).
Em contraste, as espécies univoltinas com desenvolvimento mais lento e tendo um tamanho
de corpo maior e longo periodo de vida, costumam ser mais abundantes nas areas mais
preservadas, cercadas de matas, mostrando uma maior dependéncia de ambientes estaveis
com condig¢des favoraveis (Oschmann, 1988; Townsend & Hildrew, 1994), tendo sido esse
padrao encontrado em nosso estudo.

Este resultado ¢ consistente com o conceito de 'Habitat Templet' (Townsend &
Hildrew, 1994) em que as caracteristicas bioldgicas sdo moldadas por fatores ambientais
locais. A maioria dos estudos anteriores sobre relagdes trago-ambientais e tragos-espaciais
concentrou-se em areas de clima temperado (Béche et al., 2006; Charvet et al., 1998) e
boreais (Heino, 2005). Apenas alguns estudos sobre o tema se concentraram em areas umidas
tropicais (Colzani et al., 2013; Ding, 2017). Em nosso estudo, conjecturamos que o0s
diferentes tipos de habitats entre os biomas atuam como filtros causando limitagao na
dispersdo, porém nossa hipotese nao foi corroborada. Isso ocorreu provavelmente devido a
fortes limitagdes de dispersdo das espécies (Gomi et al., 2002), a conectividade entre as areas

umidas ¢ a dificuldade de se estabelecer uma area real de transigdao entre os dois biomas.
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Esses processos demonstram que espécies congénitas sempre possuem caracteristicas
semelhantes, causando alta consisténcia e estabilidade na composicao funcional ao longo de
gradientes geograficos, resultante de limitacao de dispersdo (Heino ef al., 2007; Statzner et

al., 2004, Li, 2019).

Consideracoes finais

Entender a relacdo entre os diferentes fatores ecologicos e a caracterizacdo da
comunidade pode ser um fator chave para prever as possiveis mudangas na estrutura das
comunidades e nas fungdes dos ecossistemas. Além disso, a importancia relativa de cada
conjunto de variaveis preditoras (ou seja, espacial vs. ambiental e Pampa vs. Mata atlantica)
depende da faceta bioldgica empregada. Em nosso estudo a estruturacdo da composi¢ao
funcional das comunidades de macroinvertebrados foi influenciada por fatores ambientais
especificos de escalas locais e espaciais em areas umidas costeiras do sul do Brasil. Mais
especificamente, as variaveis fisico-quimicas da dgua, o espago e o clima foram os fatores
predominantes que atuaram como filtro e influenciaram a composi¢@o funcional dos insetos
aquaticos nos biomas estudados. Tais achados destacam a importdncia do estudo das
caracteristicas funcionais das comunidades biologicas e dos indices funcionais na andlise da
comunidade e na avaliagdo ambiental. Portanto, nosso estudo tem fortes implicagdes para a
avaliacdo das funcdes dos ecossistemas de dgua doce nesta area de estudo em particular e

para outras regides em geral.
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Figura 1. Localizacdo da area de estudo e dos locais de amostragem ao longo dos biomas da
Planicie Costeira do Brasil.
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Tabela 1. Caracteristicas funcionais de insetos aquaticos em dreas imidas com e sem
colonias de nidifica¢ao de aves aquaticas no sul do Brasil.

Trago

Estado

Cadigo

Historia de Vida Voltinismo

Mobilidade Dispersao

Grupo Funcional

Ecologia

Habito

Morfologia Tamanho maximo

<1 geragdo por ano

1 geragdo por ano

2 geracdes por ano

Aquatico ativo

Aquatico passivo

Aéreo ativo

Aéreo passivo

Aquatico e Aéreo ativo

Aquatico e Aéreo passivo

Aquatico ativo e Aéreo passivo

Aquatico passivo e Aéreo ativo
Coletor-detritivoro - Collector-gatherer
Coletor-filtrador - Collector-Filterer
Triturador-herbivoro - Herbivore Shredder
Triturador-detritivoro - Detritivore Shredder
Raspador mineral - Mineral Scraper
Raspador organico - Organic Scraper
Furador - Piercer

Predador - Engulfer
Escavadores - Burrow

Escaladores - Climb
Dispersores - Sprawl
Agarradores - Cling
Nadadores - Swim
Patinadores - Skate
<0,25 cm
0,25-0,5cm
0,5-1cm

1-2cm

2-4cm

4 -8 cm

>8 cm

1

N O R W =N DR W~ 00NN R WD =000 N DR WD~ WD
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Tabela 2. Modelo para composi¢do funcional (CWM) com variaveis ambientais selecionadas. Valores de
significancia (P <0,05), R2 ajustado (Adj R2).

Variaveis Ambientais Selecionadas Variaveis Espaciais Bioma
PR . . Estrutura
Ano Variaveis Fisico-quimicas Clima Habitat
. Adj pGlobal
Sel Sel Sel Sel Adj R2 pGlobal [S] RO [S]

Ano 1 NTU Bio4 MEM?2 0,567 0,001 0.357 0.005

Ano 2 NTU, pH Bio4 Intermitente 0,319 0,006
Interanual Temp, pH, NTU, DO, EC, Area Ano 0,271 0,029

TDS

Tabela 3. Modelo para Diversidade Funcional (FD) com variaveis ambientais selecionadas. Valores de
significancia (P <0,05), R2 ajustado (Adj R2).

Variaveis Ambientais

Selecionadas Variaveis Espaciais Bioma
Ano Clima
. . pGlobal .
Sel AdjR2 pGlobal [S] Sel Adj R2 [S] Adj R2 pGlobal [S]
Anol  Bijo4 0,424 0.061 MEM2 0,232 0.063  0.438 0.011
Ano 2 MEM]1 0,375 0.020

Interanual
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Clima Espacgo

Fisico-quimicas

Residuals = 0.43
Figura 2 - RDA da contribui¢do dos preditores referente ao primeiro ano de coleta

RDA2

RDA1

Figura 3 — Valores ajustados do CWM para cada variavel ambiental no grafico ndo-métrico de
dimensionamento multidimensional (NMDS) da composi¢do funcional de insetos aquaticos,
referentes ao primeiro ano de coleta, em dois biomas no Sul do Brasil (MEM2 — espago, bio 4 —
temperatura e NTU- turbidez).
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Figura 4 - Valores ajustados do CWM — PcoA, referente ao primeiro ano de coleta para composi¢ao
funcional de insetos aquaticos em dois biomas no Sul do Brasil.
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Figura 5 — NMDS referente a diferenciacao dos tracos funcionais entre os dois biomas estudados nos
trés periodos estudados (primeiro, segundo ano de coleta e interanual). Voltinismo: MEN_ GERA =
menos de uma geragdo/ano, UMA GERA = uma gera¢ao/ano, DUAS GERA = duas gerac¢des/ano.
Dispersao: AQ AP = aquatico aero passivo, AQ AA = aquatico e aéreo ativo, AA_ AP = aquatico
ativo e aéreo passivo, AE_PS = aero passivo, AE_AT = aero ativo. Grupo funcional: DET = coletor
detritivoro, FURA = furador, ENGLO = predador, COL DET = coletor detritivoro, COL_FIL =
coletor filtrador, TRIT DET= triturador detritivoro. Habito: ESC = escavador, ESL = escalador,
NAD = nadador, DIS = dispersor. Tamanho maximo: TAM2 = 0,25 — 0,5 cm, TAM3 =0,5 — 1 cm,
TAM4=1-2cm, TAM5=2-4cm, TAM6=4 -8 cm.
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Clima Fisico-quimicas

Residuals = 0.68

Figura 6 - RDA da contribuig@o dos preditores referente ao segundo ano de coleta
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Figura 7 - Valores ajustados do CWM para cada variavel ambiental no grafico ndao-métrico de
dimensionamento multidimensional (NMDS) da composi¢do funcional de insetos aquaticos, referente

ao segundo ano de coleta, em dois biomas no Sul do Brasil (bio 4 — temperatura sazonal e pH — pH,
Intermitente - hidroperiodo).
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interanual

Residuals = 0.73

Figura 8 - RDA da contribuicao dos preditores referente & analise interanual
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Figura 9 — Valores ajustados do CWM para cada variavel ambiental no grafico ndo-métrico de
dimensionamento multidimensional (NMDS) da composi¢ao funcional de insetos aquaéticos,
referentes a coleta interanual, em dois biomas no Sul do Brasil (ph — pH, do — oxigénio dissolvido,
area_ha — tamanho da area, wt — temperatura, tds — solidos totais dissolvidos).
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Figura 10 - Boxplot de valores de diversidade funcional (FD), referente ao primeiro ano de coleta,
calculados para todas as caracteristicas entre os dois biomas estudados.
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Tabela Suplementar 1. alores brutos das variaveis ambientais medidas nas 12 areas imidas ao longo dos dois anos de coleta (P = Pampa; M=

Mata Atlantica) ao longo dos dois anos de estudo).

Variaveis fisicas e quimicas da 4gua Estrutura do Habitat
Anos Bioma Ponto wt ph ec ntu do tds Prof < 50cm Prof > 50cm area Vegrasteira Veg arborea Homogéneo Heterogéneo Intermitente Permanente  Conectividade
1 P Pampal 19,41 5,805 4,05 20,35 7,6 0,026 1 0 0,133 1 0 0 1 0 1 0
1 P Pampa2 19,295 5885 44 78,3 7,535 0,028 1 0 0,480 1 0 1 0 0 1 1
1 P Pampa3 20,205 5,845 303,1 108,95 8,41 0,032 0 1 0,806 1 0 1 0 0 1 0
1 P Pampa4 23,635 6,23 5,15 51,15 10,89 0,033 1 0 0,387 0 1 1 0 0 1 0
1 P Pampa5 22,445 6,195 42 13,8 7,45 0,028 0 1 0,4 1 0 0 1 1 0 0
1 P Pampa6 21,825 5,91 53 87,45 7,38 0,034 1 0 0,138 0 1 0 1 0 1 1
1 M Mata7 23,875 5,12 10,95 181,5 5,01 0,042 1 0 0,3 0 1 1 0 1 0 0
1 M Matag 22,105 6,02 475 219,5 10,765 0,020 1 0 0,12 1 0 0 1 1 0 0
1 M Mata9 26,395 5335 36 105,85 9,025 0,023 1 0 0,07 0 1 0 1 1 0 0
1 M Matal0 23,265 596 235 115 10,02 0,015 1 0 0,318 1 0 1 0 0 1 0
1 M Matal 2343 6,145 6,35 107,8 8,38 0,025 0 1 0,245 0 1 1 0 1 0 0
1 M Matal2 23,32 6,57 4,7 72 8,245 0,030 1 0 0,35 0 1 0 1 1 0 0
2 P Pampal 19,51 5,04 0,048 863 4,51 0,031 1 0 0,093 1 0 0 1 0 1 0
2 P Pampa2 21,67 531 0,057 124 5,82 0,037 1 0 0,480 1 0 1 0 0 1 1
2 P Pampa3 23,51 4,84 0,085 990 5,22 0,058 0 1 0,806 1 0 1 0 0 1 0
2 P Pampa4 23,61 5,18 0,067 432 2,54 0,04 1 0 0,387 0 1 1 0 0 1 0
2 P Pampa5 21,07 3,52 0,198 1000 3 0,126 0 1 0 1 0 0 1 1 0 0
2 P Pampa6 18,52 5,87 0,034 230 6,3 0,022 1 0 0,138 0 1 0 1 0 1 1
2 M Mata7 23,6 5,1 0,031 84,3 6,3 0,02 1 0 0,15 0 1 1 0 1 0 0
2 M Matag 27,27 5,75 0,058 62 6,05 0,38 1 0 0,024 1 0 0 1 1 0 0
2 M Mata9 21,85 546 0,06 142 4,95 0,039 1 0 0,014 0 1 0 1 1 0 0
2 M Matal0 24,55 496 545 54,5 423 0,03 1 0 0,318 1 0 1 0 0 1 0
2 M Matal 16,65 542 0,07 83,9 3,88 0,045 0 1 0,171 0 1 1 0 1 0 0
2 M Matal2 18,26 4,83 0,037 0 4,12 0,024 1 0 0,35 0 1 0 1 1 0 0
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Tabela Suplementar 2. Riqueza e abundancia de macroinvertebrados nos 12 pontos de coleta durante os dois anos de estudo
(setembro/2015, outubro/2016). P=Pampa; MT= Mata Atlantica.

Pampa Mata Atlantica
Ordem Familia Género P P P P P P M M M M M M
Turbellaria 1 0 2 70 0 1 6 80 0 1 5 0
Nematoda 12 91 3219 43 135 51 63 37 0 0 1
Oligochaeta 235 107 321 135 73 267 759 882 162 25 337 66
Hirudinea 3 8 4 45 0 0 41 31 29 0 2110
5 19 1 154 5 0 22 328 108 1 65 8
Sphaeriidae Pisidium 0 27 0 0 0 0 62 26 79 0 275 110
Planorbidae Biomphalaria 3 218 33129 11 2 301 191 136 0 328 25
Drepanotrema 0 0 0 13 0 0 0 56 65 0 0 1
Gundlachia 7 7 0 13 0 0 59 0 2 0 73 0
Ampullaridae  pygceq 0 5 0 1 1 0 5 282 2 0 0 0
Physidae Physa/Stenophysa | 0 22 0 79 4 0 5 200 53 0 1 73
Hydracarina Helobia 0 0 0 0 0 0 0 6 14 0 0 0
Oribatidae 4 53 10 65 26 16 19 52 7 7 8 8
Aranae Aranae 3 1 4 4 9 10 22 10 7 15 8 21
Anostraca Anostraca 0 0 0 0 0 0 6 1 11 0 15 0
Conchostraca  Dogielinotidae 1014 7 1806 83 935 4 0 1253 224 2291 0 12 310
Palaemonidae 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0
Decapoda Decapoda 2 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0
Ostracoda Ostracoda 40 366 81 282 82 13 52 266 5 87 175 70
Coleoptera Curculionidae Lissorhoptrus 14 10 12 6 9 15 23 21 22 1 11 5
Dytiscidae Celina 1 1 23 10 11 31 0 40 20 3 38 2
Macrovellus 0 0 0 0 5 0 0 0 0 0 0 1
Hydrovatus 5 18 3 2 1 7 22 0 17 1 14 7
Rhantus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 4 0 0
Laccophilus 12 6 4 5 6 0 64 31 26 1 3 30
Bidessonotus 0 0 14 3 0 12 0 2 0 0 0 8
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Diptera

Chrysomelidae
Elmidae
Gyrinidae
Haliplidae
Hydrophilidae

Lampyridae

Noteridae

Scirtidae

Ceratopogonidae

Chaoboridae
Chironomidae

Culicidae
Dolichopodidae
Ephydridae

Stratiyomidae

Tabanidae

Ilybius
Megadytes
Derovatellus
Cybister
Desmopachria
Ceratoma
Stenelmis
Dineutus
Haliplus
Enochrus
Berosus
Tropisternus

Helochares

Derallus
Pronoterus
Hydrocanthus
Suphisellus
Suphis
Scirtes

Bezzia
Atrichopogon

Chaoborus

Culex

anopheles

Aedes

Tabanus
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Ephemeroptera

Heteroptera

Lepidoptera

Odonata

Trichoptera

Tipulidae
Baetidae
Caenidae
Belostomatidae
Corixidae
Gelastocoridae
Nepidae
Notonectidae

Pleidae

Aeshnidae

Libellulidae

Coenagrionidae

Lestidae
Hydroptilidae

Leptoceridae

Callibaetis
Caenis
Belostoma

Sigara

Ranatra
Buenoa

Neoplea

Anax
Castoraeschna
Coryphaeschna
Rhionaeschna
Erythrodiplax
Micrathyria
Perithemis
Tramea
Acanthagrion
Ischnura
Oxyagrion
Telebasis
Lestes
Oxyethira

Oecetis
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5, CONSIDERACOES FINAIS

Os resultados desta tese evidenciaram a importincia dos fatores ambientais
especificos de escalas locais e das diferencas funcionais entre dreas umidas costeiras do sul
do Brasil.

Em relagdo aos padrdes de diversidade beta da comunidade de macroinvertebrados
aquaticos e a contribuigao relativa dos componentes de aninhamento e substituigdo em areas
umidas do Sul do Brasil as predigdes levantadas foram parcialmente corroboradas, tendo a
beta diversidade total (Bsor) sido influenciada, provavelmente, pelo regime hidrolégico
temporario e pela conectividade entre as areas imidas estudadas. Se tratando da diversidade
beta total, aninhamento e substituicao, o efeito da proximidade hidrolégica (conectividade e
distancia) foram os fatores mais importantes, sugerindo que os fatores locais se mostram de
maior importancia do que os fatores espaciais dentro de uma metacomunidade demonstrando
assim, que mudancas na composicdo das comunidades de macroinvertebrados foram
conduzidas de maneira conjunta, por mecanismos deterministicos e de limitagdo de
dispersao.

Sobre a avaliacdo da estrutura taxonomica da comunidade de macroinvertebrados em
areas imidas pertencentes a dois biomas no Sul do Brasil durante o periodo de estudo, nossa
hipotese principal foi corroborada pois tivemos os fatores ambientais relacionados a estrutura
do habitat (profundidade, habitat homogéneo) e os fatores espaciais influenciando a
composi¢do de macroinvertebrados nas areas imidas no primeiro ano de estudo, tendo, no
segundo ano de estudo, a estrutura do habitat (turbidez, area e habitat homogéneo)
influenciado a composi¢ao da comunidade de macroinvertebrados, e tendo a variavel espacial
uma contribui¢do relativa menor. Em relacdo a analise interanual também foi observada a
influéncia de fatores ambientais locais (oxigénio dissolvido e habitat homogéneo) e espaciais
(MEM1 e MEM2) na composi¢dao da comunidade de macroinvertebrados aquaticos,
mostrando assim que, nossos resultados sugerem que as mudangas observadas na composi¢ao
das comunidades de macroinvertebrados em cada ano de estudo e entre os anos foram
impulsionadas tanto por fatores ambientais locais como por fatores espaciais.

Em relagdo a abordagem funcional da comunidade de invertebrados aquaticos nossa

primeira e segunda hipoteses foram corroboradas mostrando que o clima influenciou a
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diversidade funcional de insetos aquaticos tanto temporalmente quanto espacialmente entre
os diferentes biomas e que as diferencas ambientais regionais e locais atuaram como um filtro
ambiental selecionando géneros mais similares funcionalmente sendo que os fatores locais
tiveram importancia relativa maior sobre o a estruturagao funcional da comunidade biologica.
Também se verificou a presenca de processos estocasticos criando comunidades altamente
divergentes entre localidades similares, criando alta diversidade. Por ultimo, algumas
caracteristicas funcionais dos géneros de insetos aqudticos estiveram mais associadas
especificamente as areas umidas localizadas no bioma Mata Atlantica e Pampa, tendo sido
essa associagdo observada nos dois anos de estudo.

O presente estudo avaliou a diversidade beta e a influéncia de gradientes espaciais
sobre as estruturas taxondmica e funcional de comunidades de macroinvertebrados aquaticos
em areas umidas costeiras do Sul do Brasil nos biomas Mata Atlantica e Pampa. Nesse
sentido podemos concluir que o os fatores locais se mostram mais significantes para a
estruturacao da composi¢ao taxondmica, da beta diversidade e da composi¢ao funcional da
comunidade de macroinvertebrados no sul do Brasil.

E reconhecido a importancia da contribuigdo desses fatores locais para a estruturagio
da composicao da comunidade de macroinvertebrados aquaticos em varios paises do mundo
€ nosso estudo corroborou com esses resultados sendo que € de fundamental importancia para
ecologia de areas umidas que futuros estudos que levem em consideracao diferentes periodos
amostrais e a aplicacdo de medidas continuas de diversidade beta, diversidade taxonomica e
funcional sejam desenvolvidos para uma melhor compreensdo das interagdes ecologicas

entre esses grupos taxonomicos.
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