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RESUMO  

 

O processo de homogeneização da biodiversidade tem chamado a atenção de 

pesquisadores porque integra três principais processos que estão relacionados com 

a crise moderna da biodiversidade – a introdução de espécies exóticas, extinção de 

espécies nativas e modificações do habitat – e por dar maior ênfase à composição 

de espécies ao invés do número de espécies das comunidades. Neste sentido, o 

conceito de diversidade beta – variação espacial e temporal na composição das 

espécies – apresenta-se central para a compreensão do processo de 

homogeneização da biota; principalmente porque a heterogeneidade do habitat é a 

maior causa da diversidade beta, e segundo, por que algumas métricas de 

diversidade beta fornecem um meio de estimar e comparar estatisticamente a 

homogeneização taxonômica. Neste trabalho, nós investigamos se a modificação do 

habitat está relacionada com a homogeneização taxonômica de macroinvertebrados 

em 32 riachos da Mata Atlântica. Nós testamos se esta modificação, associada com 

diferentes usos do solo (e.g., cana-de-açúcar, eucalipto, pasto, banana e floresta), 

está relacionada com o declínio na diversidade beta, e se a diversidade beta é 

afetada pela escala espacial utilizada nas análises. Nós estimamos e comparamos 

diversidade beta através do procedimento de homogeneidade de dispersões 

multivariadas. Quando agrupamos os diferentes tipos de uso do solo em uma escala 

maior, i.e., áreas impactadas vs. áreas florestadas, nós encontramos que os riachos 

impactados tinham diversidade beta mais alta. Ou seja, riachos mais preservados 

foram, surpreendentemente, mais homogêneos biologicamente. Porém, na escala 

espacial mais fina, distinguindo os diferentes tipos de uso do solo, nós observamos 

maior diversidade beta e maior heterogeneidade ambiental entre riachos florestados. 

Estes resultados indicam que se agruparmos diferentes tipos de impacto como áreas 

impactadas, nós poderemos deixar de observar um processo de homogeneização 

da biodiversidade. Nós sugerimos que os usos do solo atuam como fortes filtros 

ambientais determinando a composição taxonômica dos riachos. 

 

Palavras-chave: homogeneização da biodiversidade. Diversidade beta. Mata 

Atlântica. Metacomunidades. Modificação de habitat. 
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1  INTRODUÇÃO 

 

O processo de homogeneização da biodiversidade, primeiramente definido 

por (McKINNEY & LOCKWOOD, 1999), chamou a atenção dos pesquisadores por 

integrar três principais processos fortemente relacionados à moderna crise da 

biodiversidade – a introdução de espécies exóticas, a extinção de espécies nativas e 

a modificação de habitats – e por dar maior ênfase a composição de espécies ao 

invés do número de espécies (OLDEN & ROONEY, 2006; RAHEL, 2002). Embora a 

homogeneização da biodiversidade refira-se a um aumento na similaridade entre 

biotas em diferentes níveis de organização, desde unidades genéticas até funcionais 

(e.g., OLDEN, 2006; DEVICTOR et al., 2008), a maioria dos estudos têm focado na 

homogeneização taxonômica de  grupos individuais, principalmente vertebrados e 

plantas terrestres e peixes (e.g., LOCKWOOD, 2000; QUIST et al., 2005). Neste 

sentido, o conceito de diversidade beta – variação espacial e temporal na 

composição das espécies – apresenta-se central para a compreensão do processo 

de homogeneização da biota; primeiramente porque a heterogeneidade do habitat é 

a maior causa da diversidade beta (ANDERSON et al., 2011), e segundo, porque 

algumas métricas fornecem um meio de estimar e comparar estatisticamente a 

homogeneização taxonômica (e.g., ANDERSON et al., 2006). 

Embora as primeiras tentativas de se quantificar a diversidade beta 

estivessem focadas na riqueza de espécies – mais precisamente, na relação entre a 

riqueza regional de espécies e a média da riqueza observada nos locais 

componentes (WHITTAKER, 1960) – as abordagens recentes têm focado em 

quantificar a similaridade entre unidades amostrais. Anderson et al. (2006) propôs 

que a variação na composição de espécies para um grupo de unidades amostradas 

em uma determinada área (ou tempo) poderia ser medido como a distancia média 

(utilizando uma medida de dissimilaridade apropriada) das unidades individuais para 

o centroide do grupo em um espaço multivariado. Este procedimento, chamado de 

PERMIDISP (Permutational Analysis of Multivariate Dispersions, ou homogeneidade 

de dispersões multivariadas) produz uma média da diversidade beta total (se 

baseada em dados de presença e ausência) e variação na estrutura da comunidade 

(se baseada em dados de abundância) em locais dentro de uma região 

(ANDERSON et al., 2006). A maior vantagem deste método é que as comparações 
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entre os grupos podem ser testadas estatisticamente, sendo, assim, especialmente 

adequadas para as análises de homogeneização taxonômica. 

Estudos que adotam a abordagem de metacomunidades – aquela em que as 

comunidades locais não podem ser entendidas como manchas isoladas governadas 

apenas por dinâmicas internas, mas sim como comunidades conectadas por 

dispersão (LEIBOLD et al., 2004) – indicam que a diversidade beta é causada por 

uma combinação de fatores operando em diferentes escalas espaciais como 

dispersão limitada, heterogeneidade ambiental e interações bióticas (e.g., 

ANDERSON, 2011; CLARKE et al., 2010; THOMPSON & TOWNSEND, 2006). A 

maioria dos estudos, entretanto, mostra que dentre as principais causas da 

diversidade beta, a heterogeneidade ambiental desempenha um papel fundamental 

(e.g., ANDERSON, 2006; COTTENIE, 2005). Prevê-se que uma maior 

heterogeneidade do habitat dentro de uma região leva a uma maior diversidade beta 

porque maior variedade de recursos e condições acomodariam conjuntos de 

espécies com nichos diferentes (CHASE & LEIBOLD, 2003; LEIBOLD et al., 2004). 

Assim, devemos esperar menor heterogeneidade taxonômica em comunidades onde 

a modificação do habitat resultou em uma homogeneização ambiental. Neste caso, 

baixos valores de diversidade beta indicariam a ocorrência de uma homogeneização 

taxonômica. 

Ambientes de água doce estão entre os sistemas mais modificados, sendo 

fortemente alterados pela poluição, modificação de habitat, superexploração e 

fragmentação (DUDGEON et al., 2006). Combinados com os processos de 

introdução de espécies exóticas e extinção, as modificações do habitat têm 

resultado em homogeneização da diversidade biológica aquática na América do 

Norte (RAHEL, 2002). Os riachos brasileiros da Mata Atlântica não devem ser uma 

exceção do que foi descrito por Rahel (2002). Por exemplo, pesquisas conduzidas 

em riachos de Mata Atlântica mostraram que a modificação de habitat (e.g., 

substituição de espécies nativas por monocultura intensiva) é a maior causa da 

variação na abundância e distribuição de macroinvertebrados (SIQUEIRA et al., 

2009), associações de táxons indicadores (ROQUE et al., 2010), métricas de 

diversidade (SIQUEIRA & TRIVINHO-STRIXINO, 2005; SURIANO et Al., 2011), 

táxons comuns e raros (SIQUEIRA et al., 2012) e métricas de diversidade funcional 

(COLZANI et al., 2013). Nenhum desses estudos, entretanto, investigou diretamente 
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a homogeneização taxonômica per se. Em vez disso, alguns destes (e.g., SURIANO 

et al., 2011) e outros (e.g., SILVEIRA et al., 2005; BAPTISTA et al., 2007; BUSS & 

VITORINO, 2010) focaram em avaliar a condição de riachos  impactados vs. 

preservados utilizando métricas com maior foco na diversidade alfa – assim, 

ignorando a variação na composição de espécies entre os locais. Considerando que 

comunidades locais têm dinâmicas espaciais pela dispersão de indivíduos (LEIBOLD 

et al., 2004), então qualquer análise de riachos impactados vs. preservados deve 

incluir um componente que represente a variação entre os locais – i.e., diversidade 

beta. 

Alem disso, dada a evidência contrastante (TYLIANAKIS et al., 2006; 

HENDRICKX et al., 2007; VELLEND et al., 2007; FILLOY et al., 2010), uma questão 

que deve ser resolvida é se a diversidade beta declina em paisagens modificadas 

por diferentes tipos de atividades humanas (e.g., plantações de eucalipto e cultivo de 

cana-de-açúcar). Considerando que podemos assumir que as atividades humanas 

reproduzem ambientes semelhantes em paisagens (McKINNEY, 2006), resultando 

em metacomunidades com baixa heterogeneidade taxonômica, ela também pode 

ser considerada como hipótese de que diferentes tipos de atividades humanas 

produzem mosaicos na paisagem onde as metacomunidades têm maior 

heterogeneidade taxonômica. Por exemplo, se filtros ambientais são os fatores mais 

importantes na estruturação das metacomunidades, então podemos esperar que 

diferentes tipos de atividades humanas (i.e., diferentes filtros ambientais), quando 

analisados em conjunto, como um único grupo (i.e., locais impactados), gerariam 

maior diversidade beta quando comparados com um grupo de locais preservados 

(i.e., um único filtro ambiental).  

Neste contexto, nós investigamos se as modificações do habitat induzidas 

pelo homem estão relacionadas com a homogeneização taxonômica de 

macroinvertebrados em riachos da Mata Atlântica. Nós testamos se a modificação 

de habitat associada com diferentes usos do solo está relacionada com a redução 

da diversidade beta, e se a diversidade beta é afetada pela escala espacial utilizada 

nas análises. Para este ultimo objetivo, nós distinguimos os locais impactados em 

tipos de modificações de habitat (reduzindo a escala espacial). Nossa predição é 

que a diversidade beta seria maior em paisagens mais preservadas, 

independentemente se distinguirmos a modificação do habitat em quatro principais 
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usos do solo: cana-de-açúcar, eucalipto, pasto e banana, ou se analisarmos 

paisagens impactadas vs. preservadas. Nós também esperamos maior 

heterogeneidade ambiental em riachos preservados em ambas as escalas espaciais. 
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2 MATERIAL E MÉTODOS 
 

2.1   Área de estudo e conjunto de dados analisados  
 

Tendo em vista a grande importância dos ecossistemas lóticos preservados, 

que são fortemente influenciados pela remoção e a degradação das áreas 

adjacentes (ALLAN, 2004), nós selecionamos um conjunto de dados coletados em 

uma das florestas tropicais mais ameaçadas do planeta, a Mata Atlântica. A Mata 

Atlântica é constituída hoje por pequenos fragmentos preservados rodeados por 

áreas com o predomínio de monocultura (predominantemente cana-de-açúcar e 

eucalipto) e pastagem (RIBEIRO et al., 2009). Este conjunto de dados foi extraído do 

“Macroinvertebrate database” compilado pelo grupo de entomologia aquática da 

Universidade Federal de São Carlos, Brasil (ROQUE et al., 2010). Nós selecionamos 

trinta e dois riachos localizados na Mata Atlântica de São Paulo, Brasil (fig. 1). Treze 

destes localizados em áreas preservadas e dezenove em áreas impactadas 

(banana, eucalipto, cana-de-açúcar e pastagem).  

Neste conjunto de dados há informações sobre a abundância e ocorrência de 

aproximadamente 240 gêneros de insetos aquáticos, variáveis ambientais em 

diferentes escalas espaciais (e.g., altitude, pH,  oxigênio dissolvido, precipitação 

anual, cobertura vegetal em um raio de 1000 m) e coordenadas geográficas dos 

riachos. A partir deste conjunto de dados, nós escolhemos quatro ordens de Insecta 

para serem usadas em nossas análises: EPTC (ephemeroptera, plecoptera, 

trichoptera, coleoptera, 105 gêneros). Estes táxons além de serem frequentemente 

utilizados em biomonitoramento de riachos principalmente devido a sua abundância 

e sensibilidade aos impactos antrópicos (e.g., FERREIRA et al., 2011; SILVEIRA, 

2005), desempenham um papel central nos processos de predação e decomposição 

(CLARKE et al., 2008).  
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Figura 1. Localização da área de estudo no estado de São Paulo, Brasil. Os tipos de 
modificações de habitat estão indicados por símbolos. 

 

Fonte: Elaborada pela autora com o apoio de Rafael Alves. 

 

2.2  Estimativas de heterogeneidade taxonômica e ambiental 

 

Antes de calcular a diversidade beta, nós estimamos a diversidade alfa dos 

gêneros de macroinvertebrados entre os riachos localizados em hábitats 

preservados e impactados pelos quatro principais usos do solo do estado (cana-de-

açúcar, pastagem, eucalipto e banana) usando curvas de acumulação de espécies 

baseada em amostras, seguindo as recomendações de Gotelli & Colwell (2001). As 

curvas de rarefação foram geradas a partir de 1000 permutações aleatórias dos 

dados para determinar se o número de unidades amostrais era suficiente para que a 

curva de acumulação de espécies atingisse sua assíntota.  

Para estimar a diversidade beta nós utilizamos a abordagem proposta pela 

Anderson (2006) – PERMIDISP (Permutational Analysis of Multivariate Dispersions, 

ou homogeneidade de dispersões multivariadas). Neste método, calculamos o 

centroide de um grupo definido a priori (e.g., riachos impactados) através de uma 

análise de coordenadas principais (PCoA). O cálculo do centroide do grupo foi feito 

utilizando uma medida de dissimilaridade apropriada (e.g., Jaccard, Manhattan) 
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permitindo a comparação da dissimilaridade média nas n observações individuais 

dentro do grupo (e.g., ocorrência do gênero x nos riachos impactados). Para testar a 

hipótese nula de que a diversidade beta não diferia entre os grupos, uma estatística 

F foi calculada para comparar a distância média de cada amostra para o centroide 

do grupo. Então, o valor de p foi obtido através de 1000 permutações dos resíduos 

dos mínimos quadrados (figura 2; detalhes em Anderson 2006). Neste trabalho, as 

comparações foram primeiramente realizadas entre dois grupos (impactados e 

preservados), e posteriormente entre cinco grupos (cana-de-açúcar, pastagem, 

eucalipto, banana e preservados). 

A diversidade beta pode ser gerada através de dois mecanismos: pela 

mudança na ocorrência das espécies nas amostras, ou por apenas uma mudança 

na abundância das espécies que coocorrem nessas amostras. Com o objetivo de 

fornecer um contínuo de ênfase partindo da composição pura das espécies até 

métricas que incluam informações de abundância, nós utilizamos quatro medidas de 

dissimilaridade, como sugerido pela Anderson (2006). O índice de Jaccard (dJ), a 

medida de dissimilaridade modificada de Gower utilizando log na base 10 (dMG), a 

medida modificada de Gower, utilizando log na base 2 (dMG2) e a medida de 

Manhattan (dManx).  

O índice de Jaccard é uma medida de dissimilaridade comum que não está 

embutido no espaço Euclidiano e é favorecido em ecologia porque exclui as 

ausências conjuntas e pode ser interpretado por uma abordagem probabilística 

(CHAO et al., 2005). A medida modificada de Gower tem a vantagem de ser 

diretamente interpretada como a mudança média em ordem de magnitude das 

espécies entre duas unidades amostrais e também não inclui nenhuma 

padronização intrínseca, como a distância de Gower (dG) (ANDERSON, 2006). Na 

medida de Manhattan pesos foram introduzidos para excluir as duplas ausências.  

 Para testar a hipótese nula de homogeneidade nas dispersões multivariadas 

entre as paisagens preservadas e impactadas em ambas as escalas espaciais em 

termos das variáveis ambientais, nós também utilizamos o teste de homogeneidade 

das dispersões multivariadas, porém baseadas nas distâncias euclidianas para o 

centroide do grupo para dados normalizados, como previsto por Anderson (2006). 

Todas as análises foram conduzidas utilizando o software livre “R” V.2.15.0 [R 
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DEVELOPMENT TEAM, 2012]. O código para análise está totalmente reproduzido 

no anexo A. 

 

Figura 2. Esquema do procedimento proposto pela Anderson (2006) para estimar a 
heterogeneidade taxonômica e ambiental. As letras a seguir representam: M – Matriz 
de dados biológicos, DM - Matriz de distância. 

 

Fonte: elaborada pela autora. 
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3 RESULTADOS 
 

Nosso conjunto de dados continha 105 gêneros de quatro ordens de 

macroinvertebrados aquáticos, 24 Ephemeroptera, 6 Plecoptera, 30 Trichoptera e 45 

Coleoptera. A curva de acumulação de gêneros mostrou maior riqueza de gêneros 

em áreas preservadas do que em áreas impactadas. O esforço amostral foi 

suficiente para que a curva de rarefação atingisse sua assíntota (figura 3).  

 As análises dos dados biológicos de macroinvertebrados mostraram uma 

diferença significativa na diversidade beta entre riachos localizados em paisagens 

preservadas e impactadas usando a escala mais ampla, na qual os tipos de 

modificações de hábitat são tratados como um só (i.e., impactados). Apenas a 

medida modificada de Gower (base 2) não revelou diferenças significativas nas 

dispersões multivariadas entre as áreas (tabela 1 e figura 4). Os índices de dJ e dMG, 

que dão maior ênfase para as diferenças composicionais, mostraram maior 

diversidade beta em áreas modificadas, enquanto que a dManx, que dá maior ênfase 

as abundâncias relativas, mostrou maior diversidade beta entre as áreas 

preservadas (tabela 1 e figura 4).  

 Quando distinguimos os locais impactados em diferentes tipos de 

modificações de hábitat, apenas a distância de Manhattan, que dá maior ênfase as 

abundâncias relativas, mostrou diferença significativa na diversidade beta entre as 

cinco áreas. Os riachos preservados (E) apresentaram maior diversidade beta, 

seguidos por riachos localizados em plantação de banana (B), pasto (A), cana-de-

açúcar (C) e eucalipto (D). Por comparação par a par, todos os tipos de uso de solo, 

incluindo os preservados, diferiram entre si (tabela 2 e figura 5).  

 Em termos das variáveis ambientais, as análises mostraram uma 

homogeneidade nas dispersões multivariadas entre áreas preservadas e 

impactadas, sem a distinção de tipo de modificação de hábitat (P = 0.096, F = 

3.062). Quando distinguimos as modificações de habitat, entretanto, nossos 

resultados apresentaram uma heterogeneidade nas dispersões multivariadas entre 

as áreas (P < 0.01, F = 6.216). Os riachos preservados (E) foram os mais 

heterogêneos, seguidos por riachos localizados em pasto (A), plantação de cana-de-

açúcar (C), de eucalipto (D) e de banana (B). Apenas a área de cana-de-açúcar não 

diferiu das áreas de pasto e eucalipto (tabela 3 e figura 6).  
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Figura 3. Curva média de rarefação de gêneros (linhas contínuas suavizadas) e 
intervalo de confiança de 95% (linhas tracejadas). As cores representam as 
seguintes áreas: azul escuro – riachos preservados, vermelho – riachos em 
plantação de banana, verde – riachos em plantação de cana-de-açúcar, amarelo – 
riachos em pastagem e azul claro – riachos em plantação de eucalipto. 
 

 
Fonte: Elaborada pela autora. 

 
Tabela 1 - Resultados do teste de homogeneidade das dispersões multivariadas 
entre áreas impactadas e preservadas utilizando a distância média para o centroide 
com base nas seguintes medidas de distância.  
 
 Impactados Preservados  

Medidas dist.   Valor de P 

dJ 0.6552 0.5712 0.001 

dMG 0.9922 0.8173 0.002 

dMG2 1.869 1.6140 0.152 

dManx 2.491 3.5090 0.001 

Teste baseado em 999 permutações e com nível de significância de 0.05*. 
Fonte: elaborada pela autora. 
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Tabela 2 - Resultados do teste de homogeneidade das dispersões multivariadas 
para cada tipo de uso do solo utilizando a distância média para o centroide com 
base nas seguintes medidas de distância. 
 
  

Pasto(A) 
 
Banana(B) 

 
Cana(C) 

 
Eucal(D) 

 
Preserv(E) 

 

 

Medidas 
dist. 

Distância média ao centroide       Valor de P 

dJ 0.5150 0.5389 0.6163 0.5707 0.5712 0.237 

dMG 0.8190 0.7103 0.9148 0.8152 0.8173 0.701 

dMG2  1.5940 1.2900 1.6510 1.5030 1.6140 0.869 

dManx 1.908 2.246 1.883 1.439 3.509 0.001 

EBACD 

As comparações par a par foram feitas quando o resultado era estatisticamente 
significativo (P≤ 0.05, 999 permutações). As letras de A-E correspondem aos tipos 
de uso do solo como descrito no cabeçalho da tabela. As letras foram colocadas em 
ordem decrescente de médias da dispersão. 
Fonte: elaborada pela autora. 

 

Tabela 3 - Resultados do teste de homogeneidade das dispersões multivariadas 
entre áreas impactadas e preservadas em termos de variáveis ambientais. 
 
 Pasto(A) Banana(B) Cana(C) Euca(D) Preserv(E)  
Medida 
Dist. 

     Valor de P 

       
dEucx 0.07397 0.01596 0.03741 0.03004 0.26527 0.001 
      E A C D B 
       
A comparação par a par foi realizada porque o resultado foi estatisticamente 
significativo (P≤ 0.05, 999 permutações). As letras de A-E correspondem aos tipos 
de uso do solo como descrito no cabeçalho da tabela. As letras foram colocadas em 
ordem decrescente de médias da dispersão, e as barras subjacentes indicam os 
grupos que não foram significativamente diferentes (P≥0.05). 
Fonte: elaborada pela autora. 
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Figura 4. Dispersões multivariadas com base nas medidas de distâncias a seguir:  
a) Jaccard, b) Gower na base 10, c) Gower  na base 2 e d) Manhattan entre os 
grupos preservados (P) e impactados (I). 
 

 

 
Fonte: elaborada pela autora 
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Figura 5. Dispersões multivariadas com base nas medidas de distâncias a seguir:  
a) Jaccard, b) Gower na base 10, c) Gower  na base 2 e d) Manhattan entre os 
grupos preservados (P), cana-de-açucar, eucalipto, pasto e banana. 
 

 

 
Fonte: elaborada pela autora 

 
Figura 6. Dispersões multivariadas entre: a) áreas impactadas(I) e Preservadas (P);   
b) áreas preservadas, cana-de-açúcar, eucalipto, pasto e banana, com base na 
distância Euclidiana  para dados normalizados. 
  

 

 
Fonte: elaborada pela autora 
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4 DISCUSSÃO 
 
Atualmente há uma crescente percepção da importância da composição de 

espécies, ao invés de apenas a riqueza, na manutenção e funcionamento dos 

ecossistemas. Com isso, o conceito de homogeneização da biodiversidade para 

alguns autores (e.g., ROONEY et al., 2007) é considerado um componente 

importante da crise atual da biodiversidade e que deve ser analisado em diferentes 

escalas de acordo com o interesse do pesquisador. Neste sentido, investigar como o 

processo de modificação do habitat, considerado o processo mais importante dentro 

do conceito de homogeneização da biodiversidade (ANDERSON et al., 2011), molda 

as comunidades torna-se de extrema importância para a conservação da 

biodiversidade. Sugerimos que os macroinvertebrados aquáticos, assim como outros 

grupos taxonômicos frequentemente estudados, como os peixes e vertebrados 

terrestres (e.g. LOCKWOOD et al., 2000; RAHEL, 2002), podem sofrer uma 

homogeneização composicional em resposta as modificações do habitat e que 

diferentemente da definição tradicional de homogeneização da biodiversidade 

(McKINNEY & LOCKWOOD, 1999), que inclui a extinção de espécies nativas e 

introdução de espécies exóticas, a alteração na paisagem per se pode também levar 

a homogeneização. Entretanto, a detecção do processo de homogeneização da 

biodiversidade através da análise da diversidade beta pode depender da escala do 

estudo e das métricas de dissimilaridade utilizadas. 

Relacionar os processos que ocorrem no sistema através de diferentes escalas é 

um frequente problema entre os pesquisadores, com isso, os estudos que envolvem 

várias escalas tornaram-se fundamentais para complementar os estudos tradicionais 

que utilizam uma única escala (LEVIN, 1992). Neste contexto, utilizamos duas 

escalas de observação, e os nossos resultados mostraram que a diversidade beta 

de macroinvertebrados em riachos localizados em paisagens modificadas foi maior 

do que em riachos localizados em áreas preservadas, quando consideramos a 

diversidade beta em escala mais ampla. Ou seja, diferentemente do que 

esperávamos, os riachos preservados foram biologicamente mais homogêneos do 

que os impactados nesta escala espacial. Entretanto, quando nós analisamos a 

diversidade beta de macroinvertebrados em uma escala mais refinada (i.e., entre os 

diferentes tipos de modificação de habitat), percebemos uma homogeneização da 
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biodiversidade entre os riachos impactados. Com isto, os riachos localizados em 

paisagens alteradas variaram menos entre si (foram mais similares) do que os 

riachos localizados em paisagens preservadas. Entretanto, os riachos preservados 

mostraram maior variação nas abundâncias de gêneros, que combinadas também 

com a maior variação dos dados ambientais, concordam com a previsão de Leibold 

et al. (2004) de que a maior heterogeneidade do habitat dentro de uma região leva a 

uma maior variação na composição de espécies. A homogeneização da biota ou 

similaridade composicional já tem sido observada para diversos grupos taxonômicos 

em resposta a degradação dos ecossistemas aquáticos (e.g., RAHEL, 2002; 

COSTA, 2007), e a sua relação com a escala espacial já foi investigada para outros 

táxons (e.g. KARP et al., 2012; FLOHRE et al., 2011). Entretanto, diferentemente do 

que já foi observado, quando aumentamos a escala espacial, os hábitats 

modificados apresentaram maior diversidade beta. Reconhece-se que não existe 

uma escala espacial correta para analisar os ecossistemas e comunidades, e que 

precisamos adicionar certos níveis de complexidade e observar a resposta das 

comunidades quando suprimimos ou incorporamos detalhes (e.g., refinar a escala) 

(LEVIN, 1992). Nossos resultados mostram a importância de ambas as escalas 

espaciais ao investigar como as metacomunidades se estruturam frente às 

modificações do hábitat.  

Medidas de dissimilaridade têm propriedades matemáticas diferentes e dão 

ênfase a diferentes aspectos na estrutura das comunidades. Portanto, a escolha das 

métricas de dissimilaridade deve ser cautelosa e seguir as hipóteses ecológicas que 

serão testadas (ANDERSON, 2011). Os riachos impactados, quando analisados em 

escala mais ampla, mostraram maior variação na composição de gêneros quando 

usamos o índice de Jaccard e também maior variação nas abundâncias relativas 

quando usamos as duas métricas de Gower (dMG e dMG2).  A comparação destas 

diferentes métricas que dão ênfase a identidade das espécies, como o índice de 

Jaccard e medidas que dão ênfase nas abundâncias relativas, como Gower 

modificada e Manhattan, é de extrema importância para entender a estruturação das 

comunidades (Anderson, 2011). Por exemplo, diferenças na diversidade beta 

detectadas usando o índice de Jaccard podem estar associadas ação de filtros 

ambientais mais severos ou filtros que atuam em escala mais ampla. Isso por que o 

índice de Jaccard indica mudanças na ocorrência das espécies, enquanto que as 
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medidas com ênfase na abundância indicam que apesar de algumas espécies 

serem compartilhadas entre comunidades, suas abundâncias relativas não são 

similares. Nós encontramos algo similar neste estudo. Na escala refinada, os 

diferentes tipos de modificação de habitat não mostraram uma variação 

composicional pura significativa, mas sim uma maior variação nas abundâncias 

relativas dos gêneros (índice de Manhattan) entre os riachos preservados se 

comparados com os demais usos.  

Estes resultados, em conjunto, sugerem que a variação composicional observada 

entre os riachos preservados em uma escala ampla pode estar associada a um filtro 

ambiental de uso do solo. Isto porque quando analisamos os riachos impactados em 

escala local, os riachos que estão localizados no mesmo tipo de paisagem 

apresentaram uma maior similaridade composicional. Então, ao agruparmos estas 

diferentes composições,  que possuem diferentes intensidades de modificação do 

habitat, qualidade dos remanescentes semi-naturais, qualidade dos detritos que 

servem como alimento para os macroinvertebrados,  estaremos afetamos 

primeiramente a ocorrência de espécies especialistas com distribuição restrita a 

ambientes preservados, abrindo oportunidades para espécies especializadas em 

diferentes tipos de ambientes modificados e espécies generalistas que são bem 

sucedidas na maioria dos ambientes perturbados (EKROOS et al., 2010; 

TYLIANAKIS et al., 2006.; McKINNEY, M. & LOCKWOOD, 1999).  

É importante ressaltar que o nosso estudo possui três possíveis limitações. A 

primeira está relacionada com a falta de informações a respeito da introdução de 

espécies exóticas de macroinvertebrados aquáticos, que é um dos principais 

processos que levam a homogeneização da biodiversidade e que precisam ser 

exploradas para diferentes sistemas ecológicos e escalas espaciais (OLDEN, 2006). 

O segundo se refere à árdua tarefa de amostrar a biodiversidade, que 

frequentemente não é suficiente para representar a maioria das espécies presentes 

na comunidade (GOTELLI & COLWELL, 2001), por mais que se busque o maior 

numero de réplicas possíveis. O nosso estudo apresentou um n amostral 

relativamente baixo para os riachos localizados em paisagens impactadas (n = 5), se 

considerarmos a regra dos 10, frequentemente utilizadas pelos ecólogos (ver 

detalhes em GOTELLI & ELLISON, 2011, p. 167).  Por fim, a distribuição dos 

diferentes usos do solo no estado de São Paulo não é aleatória, podendo então 
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parte desta variação observada ser puramente devido aos padrões estruturados no 

espaço (ROQUE et al., 2010). Essa última limitação é difícil de ser contornada já que 

não temos réplicas de metacomunidades de riachos impactados e preservados em 

uma mesma bacia hidrográfica.  
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5 CONCLUSÃO 

 

Assim como em outros estudos (e.g., EKROOS & KUUSSARI, 2010; McGOFF et 

al., 2013), nós demonstramos aqui que o processo de modificação do hábitat por 

atividades antrópicas pode resultar em uma homogeneização da biodiversidade, 

mas que a maneira como a análise dos dados é conduzida (e.g., escala de 

observação, métricas de dissimilaridade) são de extrema importância, podendo até 

encobrir a detecção do processo de homogeneização. Nós recomendamos, 

portanto, que estudos que tenham como objetivo investigar o processo de 

homogeneização da biodiversidade atentem para a escala apropriada de análise e 

utilizem métricas de dissimilaridade que representem tanto mudanças nas 

abundâncias relativas como na composição de espécies.  
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ANEXO A 

Roteiro para execução das análises utilizando o programa livre “R”. 

 
# Carregando o pacote necessário 

library(vegan) 

 

#importando o banco de dados 

 

biota_eptc_ip<- read.table("eptc_biota_ip.txt",header=T) # matriz biológica 

biota_eptcc<- read.table ("eptc_biota.txt", header=T) # matriz biológica 

ambiental_eptc<- read.table ("eptc_ambiental.txt", header=T) # matriz ambiental 

ambiental_ept<-ambiental_eptc[,-1] # excluindo a coluna um com o nome dos #locais 

situacao<- biota_eptcc [,-1] #excluindo a coluna um com o nome dos locais 

situacaoip<- biota_eptc_ip[,-1] #excluindo a coluna um com o nome dos locais 

biota_eptc<- biota_eptcc[,-1] #excluindo a coluna um com o nome dos locais 

 

### Curva de Acumulação de Especies (SAC) 

 

?specaccum       #função para elaborar curva 

 

##Impactados vs Preservados 

 

#selecionando as matrizes de dados 

preservados<- biota_eptc[20:32,]  

impactados<- biota_eptc[1:19,]  

 

#executando as análises 

curvaimpac<- specaccum(impactados,"collector", permutations=999) 

curvapres<- specaccum(preservados, "collector", permutations=999) 

 

#plotando o gráfico 

plot(curvapres, ci.type="line", col="darkblue", lwd=2,  

     ci.lty=1, ci.col="darkblue", xvar="individuals") 

plot(curvaimpac,add=T, ci.type="line", col="red", lwd=2,  

     ci.lty=2, ci.col="red", xvar="individuals") 
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## Comparação par a par por tipo de impacto 

 

#selecionando as matrizes de dados 

banana<- biota_eptc[1:5,]  

cana<- biota_eptc[6:10,] 

eucalipto<- biota_eptc [11:14,] 

pasto<- biota_eptc[15:19,] 

preservados<- biota_eptc[20:32, ] 

 

#executando as análises 

curvaban<- specaccum(banana, "rarefaction", permutations=999) 

curvacan<- specaccum(cana, "rarefaction", permutations=999) 

curvaeuc<- specaccum(eucalipto, "rarefaction", permutations=999) 

curvapas<- specaccum(pasto, "rarefaction", permutations=999) 

curvapres<- specaccum(preservados, "rarefaction", permutations=999) 

 

#plotando o gráfico 

plot(curvapres, ci.type="line", col="darkblue", lwd=2,  

     ci.lty=2, ci.col="darkblue", xvar="sites", xlab="Amostras", ylab= "Riqueza de 
gêneros (n)") 

plot(curvaban,add=T, ci.type="line", col="red", lwd=2,  

     ci.lty=2, ci.col="red", xvar="sites", xlab="sites", 

     ylab="riqueza de gêneros") 

plot(curvacan,add=T, ci.type="line", col="yellow", lwd=2,  

     ci.lty=2, ci.col="yellow", xvar="sites", xlab="sites", 

     ylab="riqueza de gêneros")  

plot(curvaeuc,add=T, ci.type="line", col="blue", lwd=2,  

     ci.lty=2, ci.col="blue", xvar="sites", xlab="sites", 

     ylab="riqueza de gêneros") 

plot(curvapas,add=T, ci.type="line", col="darkgreen", lwd=2,  

     ci.lty=2, ci.col="darkgreen", xvar="sites", xlab="sites", 

     ylab="riqueza de gêneros") 
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### Dispersão multivariada – Diversidade Beta 

?betadisper 

 

## impactado vs preservados 

# calculando as distâncias multivariadas 

 

# JACCARD 

biota.ja<- vegdist( biota_eptc,"jaccard") 

dispj<- betadisper (biota.ja, situacaoip)   # jaccard 

permutest (dispj) 

plot(dispj, main= "Jaccard", xlab= "", ylab= "") 

 

# GOWER MODIFICADA  - base 10 

biota.alt<- vegdist (decostand(biota_eptc,method="log", logbase = 10), "altGower")  

dispm<- betadisper (biota.alt, situacaoip)   

permutest (dispm) 

plot(dispm,  main= "Gower base 10", xlab= "", ylab= "") 

 

# GOWER MODIFICADA – BASE 2 

biota.altg<- vegdist (decostand(biota_eptc,method="log"), "altGower") #log-base2 

dispm2<- betadisper (biota.altg, situacaoip)   

permutest (dispm2) 

plot(dispm2,  main= "Gower base 2", xlab= "", ylab= "") 

 

# MANHATTAN 

biota.maha<- vegdist (decostand(biota_eptc,method="hell"), "manhattan") 

dispma<- betadisper (biota.maha, situacaoip)   

permutest (dispma) 

plot(dispma) 

 

## Par a par por tipo de impacto  

 

# JACCARD 

biota.jac<- vegdist( biota_eptc,"jaccard") 

dispjc<- betadisper (biota.jac, situacao)   # jaccard 
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permutest (dispjc, pairwise=T) 

plot(dispjc) 

 

# GOWER MODIFICADA - base 10 

biota.altg<- vegdist (decostand(biota_eptc,method="log", logbase = 10), "altGower") 
#log-base10 

dispmg<- betadisper (biota.altg, situacao)   

permutest (dispmg, pairwise=T) 

plot(dispmg) 

 

# GOWER MODIFICADA, BASE 2 

biota.altg.A<- vegdist (decostand(biota_eptc,method="log"), "altGower") #log-base2 

dispmg2<- betadisper (biota.altg.A, situacao)   

permutest (dispmg2, pairwise=T) 

plot(dispmg2) 

 

# MANHATTAN 

biota.mahat<- vegdist (decostand(biota_eptc,method="hell"), "manhattan") 

dispman<- betadisper (biota.mahat, situacao)   

permutest (dispman, pairwise=T) 

plot(dispman) 

 

### Dispersão multivariada – Variáveis ambientais 

 

## Impactados vs preservados 

 

amb.euc<- vegdist(decostand( ambiental_ept, method="normalize"),"euclidean") 

dispambeu<- betadisper (amb.euc, situacaoip)   # distância euclidiana 

permutest (dispambeu) 

plot(dispambeu) 

 

## Par a par por tipo de impacto 

amb.eucs<- vegdist(decostand( ambiental_ept, method="normalize"),"euclidean") 

dispambeus<- betadisper (amb.euc, situacao)   # distância euclidiana 

permutest (dispambeus, pairwise=T) 


