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Resumo 

 
Um dos desafios atuais da ecologia é compreender os efeitos de distúrbios 

antrópicos nas comunidades biológicas em diferentes escalas. Através de 

experimentos simulando distúrbios em metacomunidades planctônicas com o 

pesticida agrícola fipronil, revelamos que a contaminação por agrotóxicos impacta a 

estrutura e reorganização das comunidades aquáticas em níveis local e regional. 

Investigamos as respostas de comunidades e metacomunidades ao pesticida para 

entender como a contaminação e a dispersão afeta a diversidade e a dinâmica das 

metacomunidades. As metacomunidades perturbadas pelo pesticida responderam 

de maneira distinta de acordo com grupos biológicos, dispersão e estruturas 

espaciais de contaminação ao longo do tempo. Observamos um aumento na 

diversidade beta em metacomunidades poluídas, refletindo maior variação na 

abundância e incidência das espécies ao longo do tempo. Trajetórias temporais e 

espaciais da composição das espécies foram sincronizadas nas comunidades 

totalmente poluídas, destacando a capacidade de algumas comunidades-chave 

compensarem os efeitos de distúrbios em escala regional. Contudo, nossa análise 

sobre o papel da dispersão demonstrou que, embora ela tenha afetado a estrutura 

das metacomunidades aquáticas após o distúrbio, essa influência não foi suficiente 

para provocar uma mudança significativa nos efeitos da contaminação. 

Demonstramos a importância de abordagens integrativas em diferentes escalas 

para compreender os impactos de distúrbios na diversidade e composição das 

comunidades. Encontramos que diferentes distúrbios e fatores ambientais 

influenciam a reorganização de metacomunidades, ressaltando a importância de 

abordagens integrativas para compreender a dinâmica das comunidades em 

diversas escalas. Além disso, destacamos o potencial de novas abordagens para 

melhorar nossa compreensão das mudanças na estrutura das comunidades local e 

regionalmente, especialmente em relação às modificações no ambiente causadas 

por ações antrópicas. 

 

 
Palavras-chave: metacomunidade, experimento manipulativo, distúrbios, 

biodiversidade, agrotóxicos, comunidades-chave, intensidade de dispersão, 

estrutura espacial. 



 

Abstract 
 
One of the current challenges in Ecology is understanding how anthropogenic 

disturbances, such as the use of agricultural pesticides, impact biological communities 

at different scales. Our experiments simulating disturbances in planktonic 

metacommunities revealed that pesticide contamination significantly influences the 

structure and reorganization of aquatic communities at both local and regional levels. 

As we investigated community and metacommunity responses to the pesticide, we 

observed distinct reactions among biological groups, dispersal patterns, and spatial 

structures of contamination over time. In polluted metacommunities, there was a 

noticeable increase in beta diversity, indicating greater variation in species abundance 

and incidence over time. Interestingly, temporal and spatial trajectories of species 

composition were synchronized in fully polluted communities, underscoring the 

contribution of certain key communities to compensate for the effects of regional-scale 

disturbances. However, our analysis of the role of dispersal showed that, while it 

affected the structure of aquatic metacommunities post-disturbance, its influence was 

not sufficient to cause a significant change in the effects of contamination. This study 

emphasizes the importance of integrative approaches at different scales for 

understanding the impacts of disturbances on community diversity and composition. 

We found that different disturbances and environmental factors influence the 

reorganization of metacommunities, highlighting the need for integrative approaches 

to comprehend community dynamics at various scales. Furthermore, our results 

suggest potential avenues for further research to improve our understanding of 

changes in community structure, both locally and regionally, especially in the context 

of modifications to the environment resulting from anthropogenic actions. 

 
 
 
 
 
 

 
Keywords: metacommunity, manipulative experiment, disturbances, biodiversity, 

pesticides, keystone communities, dispersal intensity, spatial structure. 
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1. Introdução 
 
 
1.1 Introdução geral 

 
 

Em meio à crescente degradação de ecossistemas em escala global, a 

compreensão dos processos ecológicos que moldam a dinâmica de comunidades e 

conjuntos de comunidades (metacomunidades) representa um dos principais desafios 

da Ecologia. A estrutura interna de metacomunidades é definida pela forma como as 

comunidades locais estão conectadas pela dispersão e pela influência de processos 

locais abióticos e bióticos (Leibold e Chase 2018, Galvez et al. 2023). As espécies são 

adicionadas às comunidades por meio de especiação e dispersão, com suas 

abundâncias relativas moldadas por seleção, deriva e dispersão (Vellend, 2010). A 

dispersão influencia a diversidade local e regional pois permite a chegada de novas 

espécies a uma localidade, mantém a diversidade compensando as extinções locais, 

ao mesmo tempo em que promove a troca de espécies entre diferentes comunidades 

(Leibold et al. 2022). Já a deriva promove mudanças aleatórias na abundância das 

espécies em comunidades locais através de processos demográficos independentes 

(Vellend, 2010). A seleção afeta a dinâmica de comunidades através de interações 

intra e interespecífica e diferenças nos nichos ecológicos das espécies, que 

determinam quais espécies persistem em cada comunidade local (Holyoak et al. 2005, 

Leibold et al. 2004). Distúrbios ambientais como poluição podem modificar os 

processos de seleção e dispersão em metacomunidades, alterando a dinâmica e 

estrutura e a composição das comunidades locais e a diversidade de espécies nas 

comunidades. Isso acontece devido ao aumento da mortalidade, resultando na 

redução de suas populações e na capacidade de colonização de novos habitats após 

um distúrbio (Urban et al. 2008, Leibold et al. 2022, Vad et al. 2022).  
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Diante de distúrbios ambientais, algumas comunidades podem exercer papel 

desproporcional na dinâmica regional de metacomunidades. O conceito de espécie-

chave descreve que algumas espécies têm um impacto desproporcional em uma 

comunidade ou ecossistema específico, apesar de sua abundância ou biomassa 

relativa (Paine, 1966). Já o conceito de comunidade-chave amplia essa ideia de 

espécies-chave para considerar que uma ou mais comunidades afetam 

desproporcionalmente a metacomunidade (Mouquet et al. 2013). A presença dessas 

comunidades-chave afeta outras comunidades locais conectadas a elas, mudando as 

interações ecológicas, a composição de espécies e influenciando a estrutura e o 

funcionamento da metacomunidade (Resetarits et al. 2018, Yang et al. 2020). Essas 

comunidades-chave também podem afetar a resiliência e estabilidade de outras 

comunidades dentro da metacomunidade ao promover a recolonização por novas 

espécies (Ruhí et al. 2017, Ceron et al. 2020, Valente-Neto et al. 2020).  

A poluição é um dos principais problemas ambientais que afetam 

negativamente os ecossistemas aquáticos (Amoatey e Baawain 2019, Sharma et al. 

2019). Dentre os principais efeitos negativos que a poluição pode ter está a redução 

na diversidade de espécies, mudanças na composição das comunidades e nas 

interações ecológicas (Becker et al. 2020, Estrada-Carmona et al. 2022, Jaureguiberry 

et al. 2022, Oakley e Bicknell 2022). Uma das principais fontes de poluição de 

ecossistemas aquáticos é a agricultura intensiva (Tilman et al. 2002, Stoyanova e 

Harizanova, 2019, Wato e Amare 2020). Com o objetivo de aumentar sua 

produtividade, a agricultura intensiva estimula o crescimento do desmatamento para 

expandir suas áreas de cultivo (Weatherhead e Howden 2009, Jaureguiberry et al. 

2022). Agrotóxicos são intensamente utilizados pela agricultura para aumentar a 

produção agrícola, mas o seu escoamento das áreas de cultivo para os corpos d’água 
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causa impactos ambientais como a poluição aquática (Tilman et al. 2002, 

Jaureguiberry et al. 2022, Pelison et al. 2023). Os principais impactos ambientais da 

poluição de ecossistemas aquáticos pela agricultura intensiva são a degradação da 

qualidade da água, a perda de biodiversidade aquática, a redução dos serviços 

ecossistêmicos, a eutrofização de rios e lagos e a contaminação de aquíferos 

subterrâneos (Tilman et al. 2002, Cook et al. 2018, Wato e Amare 2020, Estrada-

Carmona et al. 2022, Schiesari et al. 2023). 

Pesticidas são tóxicos para organismos aquáticos, além de representarem 

riscos à saúde humana (Rohr e Crumrine 2005, Kasai et al. 2016, Wato e Amare 2020, 

Kumar et al. 2021). Espécies sensíveis à poluição por pesticidas em ambientes 

aquáticos podem sofrer reduções em suas abundâncias, e em situações extremas, 

serem extintas localmente (Stampflfli et al. 2011, Cook et al. 2018, Amoatey e Baawain 

2019, Sharma et al. 2019, Kaarlejärvi et al. 2021, Oakley e Bicknell 2022). Por outro 

lado, espécies que apresentam maior resistência aos efeitos negativos da poluição 

podem aumentar em abundância (Lim et al. 1984, Brans et al. 2021), através de 

estratégias de sobrevivência e adaptação contra adversidades ambientais 

(Radzikowski 2013). Por exemplo, os cladóceros em condições adversas produzem 

ovos de resistência como uma estratégia para garantir a sobrevivência da espécie em 

momentos de estresse (Fryer 1996, Brendonck e Meester 2003). Quando em 

condições ambientais melhores, esses ovos de resistência podem eclodir, dando 

origem a novos indivíduos que irão repovoar a área e reestabelecer a população. 

Essas repostas diferenciadas entre espécies devem levar a uma mudança na 

composição de comunidades aquáticas poluídas. Mais especificamente, um distúrbio 

por poluente pode selecionar as mesmas espécies em diferentes locais, diminuindo a 

variabilidade espacial e temporal na composição de espécies das comunidades 

http://lattes.cnpq.br/3043536104564941
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(Stampflfli et al. 2011, Karp et al. 2012, Socolar et al. 2016, Cook et al. 2018, Liess et 

al. 2019, Durán et al. 2020, Oakley e Bicknell 2022).  

O fipronil é um pesticida químico, com função de inseticida usado na agricultura 

para controle ou eliminação de pragas agrícolas (Chanton et al. 2001, Aajoud et al. 

2003, Mandal e Singh 2014). Fipronil é amplamente utilizado na produção de cana-

de-açúcar (Macedo et al. 2012, Christofoletti et al. 2017) e apresenta um grande 

potencial para provocar impactos negativos em muitos organismos aquáticos 

(Bejarano et al. 2005, Kasai et al. 2016, Miller et al. 2020, Becker et al. 2020). O fipronil 

atua no sistema nervoso inibindo a transmissão sináptica ao alterar as funções dos 

receptores do ácido gama-aminobutírico (GABA), que regulam o fluxo de íons de cloro 

através da membrana das células nervosas (Cintra-Socolowski et al. 2015). Quando 

o fipronil bloqueia a transmissão sináptica ocorre hiperexcitação das células nervosas 

que leva a convulsões e paralisia do sistema nervoso central (SNC), resultando na 

morte do organismo afetado (El Hassani et al. 2005). Devido ao seu efeito pesticida, 

o fipronil pode causar um aumento da mortalidade dos consumidores primários em 

ecossistemas aquáticos lênticos, representados predominantemente por espécies 

zooplanctônicas (Hayasaka et al. 2014, Kasai et al. 2016, Miller et al. 2020).  

Os efeitos da poluição nos ecossistemas aquáticos podem ser investigados em 

comunidades zooplanctônicas. As espécies de zooplâncton são importantes 

convertendo energia e nutrientes da produção primária para os organismos de níveis 

tróficos superiores na cadeia alimentar aquática (Soranno et al. 1993). Além disso, o 

ciclo de vida curto das espécies zooplanctônicas permite que elas respondam 

rapidamente às mudanças experimentais ou condições ambientais (Miller et al. 2020). 

Devido à diversidade de espécies com características distintas, as espécies de 

zooplâncton tendem a ser mais sensíveis às mudanças nos ecossistemas aquáticos 
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ao longo do espaço e do tempo (Leibold 1999, Dodson et al. 2000). Experimentos com 

comunidades de zooplâncton podem permitir estudar processos ecológicos em 

ecossistemas aquáticos, fornecendo informações importantes sobre a dinâmica das 

populações, cadeias alimentares e respostas a mudanças ambientais. 

Experimentos com comunidades de zooplâncton em mesocosmos podem 

servir para investigar como a estrutura de metacomunidades muda após um distúrbio. 

Os experimentos com mesocosmos podem contribuir para investigar como o 

escoamento de pesticidas da paisagem terrestre para ecossistemas aquáticos afeta 

comunidades e metacomunidades aquáticas. Mesocosmos são ambientes 

controlados que simulam condições naturais, permitem manipular e isolar variáveis 

específicas para entender melhor seus efeitos em um sistema biológico (Benton et al. 

2007). Experimentos em mesocosmos possibilitam avaliar as respostas das espécies 

de zooplâncton a diferentes condições ambientais (Soranno et al. 1993, Brown et al. 

2015, Miller et al. 2020). Além disso, experimentos permitem replicar condições, o que 

pode aumentar nossa compreensão da distribuição das espécies em diferentes 

comunidades locais (Sharma et al. 2020), e como a dispersão afeta essas 

distribuições em uma metacomunidade (Yang et al. 2020).  
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1.2 Estrutura da tese 
 

Na minha tese busquei entender como metacomunidades aquáticas se 

reorganizam frente a distúrbios. A tese tem dois capítulos baseados em experimentos 

manipulativos. Especificamente, no capítulo 1 manipulamos experimentalmente 

metacomunidades zooplanctônicas em mesocosmos e usamos o pesticida fipronil 

para simular distúrbios ambientais, com foco em compreender como processos 

ecológicos moldam comunidades biológicas em diferentes escalas após distúrbios 

causados por atividades humanas, como a poluição em ecossistemas aquáticos. 

Nossa hipótese era que a estrutura espacial das metacomunidades poderia amenizar 

os efeitos da contaminação das comunidades e das metacomunidades ao longo do 

tempo após um distúrbio. Avaliamos como a poluição resulta em distúrbios que 

impactam a diversidade e a composição de espécies. Investigamos variações na 

composição, abundância, sincronia espacial e mecanismos temporais de mudança 

das comunidades aquáticas contaminadas. Em específico, avaliamos se a seleção de 

espécies tolerantes a poluentes causa reorganização das comunidades, levando a 

mudanças na diversidade beta e gama. Testamos se comunidades-chave surgem 

como componentes essenciais para a dinâmica regional, influenciando outras 

comunidades e contribuindo para a estabilidade de metacomunidades parcialmente 

poluídas. 

No capítulo 2, realizamos um experimento com metacomunidades de 

zooplâncton para testar como diferentes intensidades de dispersão influenciam as 

dinâmicas espaciais e temporais das populações e comunidades em um gradiente de 

poluição por fipronil. Nossa principal hipótese era que a intensidade da dispersão 

mudaria o efeito da contaminação promovida pela poluição das metacomunidade, 

influenciando a estrutura das comunidades em diferentes escalas. Ou seja, em 
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condições de baixa dispersão os colonizadores teriam dificuldade em chegar a 

habitats adequados, tornando o efeito da estrutura espacial da contaminação 

determinante das espécies que colonizam as comunidades. Em condições de 

dispersão intermediária, os indivíduos poderiam se mover e colonizar diferentes locais 

que se adequam às suas necessidades ecológicas, e isso diminuiria o efeito da 

estrutura espacial da contaminação. Já o aumento das taxas de dispersão facilitaria a 

chegada de colonizadores em habitats, o que poderia reduzir ou não mudar a 

importância da estrutura espacial da contaminação. Deste modo, avaliamos se o 

impacto da poluição por atividades agrícolas e sua influência nas comunidades 

dependem da estrutura espacial da contaminação e da intensidade de dispersão na 

paisagem. Fizemos isso para entender se a intensidade de dispersão entre locais é 

um mecanismo chave que modula a resposta das espécies aos distúrbios, 

amplificando ou atenuando os efeitos da poluição.  
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2. Capítulo 1 
 
 
Distúrbios afetam a diversidade regional e a composição de comunidades aquáticas 

dependendo da estrutura espacial da metacomunidade 
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2.1 Resumo 
 
Um dos desafios atuais da ecologia é entender como comunidades biológicas são 

afetadas por distúrbios antrópicos em diferentes escalas. Nossos experimentos 

simularam distúrbios ambientais em metacomunidades planctônicas com o inseticida 

fipronil. Caixas d’água representaram comunidades locais que foram organizadas em 

conjunto para formar metacomunidades. Simulamos metacomunidades totalmente e 

parcialmente contaminadas, representando metacomunidades com comunidade-

chave, e comparamos com metacomunidades sem contaminação. Nós revelamos que 

comunidades aquáticas se reorganizam local e regionalmente em resposta à 

contaminação por agrotóxicos. As comunidades perturbadas por fipronil diferiram na 

sua reorganização de acordo com os grupos biológicos, o tempo de contaminação e 

a forma como a contaminação atingiu espacialmente as comunidades locais na 

metacomunidade. Encontramos que a diversidade beta aumentou conforme o 

aumento da contaminação. Isso quer dizer que o contaminante causou maior variação 

na estrutura e composição de espécies nas metacomunidades contaminadas do que 

nas metacomunidades sem contaminação. As trajetórias de mudanças temporal e 

espacial da composição de espécies foram sincronizadas nas metacomunidades 

totalmente contaminadas por fipronil e diferentes entre as metacomunidades 

parcialmente contaminadas ou sem contaminação. O fipronil afetou de modo diferente 

as metacomunidades parcialmente contaminadas, sugerindo que algumas 

comunidades podem funcionar como comunidades-chave, compensando os efeitos 

de um distúrbio na metacomunidade. Nossas descobertas avançam a noção de que 

o uso de escalas locais e regionais são essenciais para a previsão dos riscos do uso 

de agrotóxicos na natureza, bem como, para entender os efeitos de outros distúrbios 

na diversidade regional e na composição de comunidades. 

 

Palavras-chave: experimento, atividades antrópicas, ambientes aquáticos, 

biodiversidade, agrotóxicos, comunidades-chave, sincronia, trajetória temporal, 

espécies planctônicas 
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2.2 Introdução 

 

A contaminação de ecossistemas aquáticos por agrotóxicos promove distúrbios 

que reduzem a biodiversidade, mudam a composição de espécies e afetam o 

funcionamento de ecossistemas (Karp et al. 2012, Sharma et al. 2019, Amoatey e 

Baawain. 2019). Desta forma, agrotóxicos podem alterar as condições ambientais de 

ecossistemas no espaço e no tempo, e isso pode afetar a organização de 

comunidades em diferentes escalas (Wojciechowski et al. 2017, Rapacciuolo e Blois 

2019). Comunidades se reorganizam quando ocorrem mudanças na distribuição 

espacial e temporal das espécies, na dispersão das espécies entre locais, na 

abundância ou na composição de espécies em resposta a mudanças ambientais 

(Cook et al. 2018, Avolio et al. 2021, Kaarlejärvi et al. 2021). Uma metacomunidade 

pode ser alterada em consequência de uma reorganização das comunidades 

contaminadas, mas isso pode depender da estrutura espacial da mesma e da 

contaminação por agrotóxicos. Entender como um distúrbio pode mudar comunidades 

e metacomunidades ao longo do tempo poderia melhorar nossa compreensão sobre 

os danos causados por contaminantes químicos em ambientes aquáticos. 

Em metacomunidades, comunidades com diferentes propriedades de diversidade, 

estabilidade e produtividade podem funcionar como comunidades-chave, contribuindo 

de maneira desproporcional para a dinâmica regional (Mouquet et al. 2013, Resetarits 

et al. 2018, Yang et al. 2020). Comunidades-chave podem ser representadas por 

comunidades que exercem algum tipo de influência em outras comunidades locais as 

quais estão conectadas (Ruhí et al. 2017). Tal como uma espécie-chave, uma 

comunidade-chave pode ser importante para a estabilidade, o funcionamento e 

manutenção de outras comunidades em uma metacomunidade (Mouquet et al. 2013, 
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Ruhí et al. 2017, Yang et al. 2020). Em paisagens perturbadas por agrotóxicos, 

comunidades-chave podem ser representadas por comunidades não perturbadas ou 

com perturbações mais brandas (Resetarits et al. 2018, Yang et al. 2020). As 

comunidades-chave funcionariam como mantenedoras da diversidade regional: a 

dispersão de indivíduos de diferentes espécies vindas de comunidades-chave 

promove a recolonização das comunidades impactadas e um possível retorno para 

um estado anterior ao do distúrbio (Ruhí et al. 2017, Ceron et al. 2020, Valente-Neto 

et al. 2020). 

O uso intensivo da terra por atividades agrícolas aumenta o aporte de agrotóxicos 

nos ambientes aquáticos e, consequentemente, muda a dinâmica e a estrutura das 

comunidades biológicas (Karp et al. 2012, Cook et al. 2018). A contaminação de 

ecossistemas aquáticos limita a composição de espécies de comunidades a um 

conjunto de espécies mais tolerantes (Karp et al. 2012, Socolar et al. 2016, Burdon 

2019). A seleção de espécies tolerantes aos contaminantes pode reorganizar as 

comunidades, resultando na diminuição da abundância das espécies menos 

tolerantes e afetando as interações entre espécies (Knillmann et al. 2018, Zhao et al. 

2020). Isso ocorre porque diferentes espécies podem reagir de maneiras distintas aos 

contaminantes, e suas respostas podem mudar dependendo da composição de 

espécies da comunidade e do tipo de contaminante aos quais foram expostas (Zhao 

et al. 2020). Isso significa que a perda de espécies ou mudanças em suas 

abundâncias afetam a dinâmica das comunidades, sendo determinantes nas 

respostas das comunidades aos efeitos dos pesticidas em ambientes aquáticos. 

Pesticidas químicos com função de inseticida frequentemente causam um 

aumento da mortalidade de consumidores primários, principalmente, em comunidades 

aquáticas sensíveis a distúrbios, como acontece com comunidades zooplanctônicas 
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(Hayasaka 2014, Kasai et al. 2016, Miller et al. 2020). Nestas comunidades, os efeitos 

dos pesticidas podem ser indicados pela redução na abundância de Cladocera e 

aumento da abundância de Copepoda (Polazzo 2020). Em outros casos, Cladocera 

podem ser mais tolerantes aos efeitos de pesticidas (Hanazato 2001, Radzikowski 

2013 Fryer 1996, Brendonck e De Meester 2003) enquanto Copepoda mais sensíveis 

(Kwok et al. 2015, McGinty et al. 2021). Isso implica que, dependendo da interação 

entre a composição da comunidade e os pesticidas, espécies mais sensíveis 

diminuam em abundância, enquanto espécies tolerantes aumentem, causando 

mudanças na estrutura das comunidades (Zhao et al. 2020). 

Nós desenvolvemos experimentos com metacomunidades compostas por 

fitoplâncton e zooplâncton, organismos sensíveis à contaminação das águas 

superficiais por agrotóxicos (Hayasaka 2014, Kasai et al. 2016, Miller et al. 2020). 

Simulamos distúrbios ambientais em metacomunidades com o pesticida agrícola 

fipronil para entender como as comunidades e as metacomunidades se organizam 

após serem contaminadas por agrotóxicos. Predizemos que a composição e a 

estrutura das comunidades e das metacomunidades podem mudar entre escalas 

espaciais e ao longo do tempo após um distúrbio. Comparamos os efeitos do distúrbio 

provocado pela contaminação das comunidades aquáticas sobre a dinâmica espacial 

e temporal em metacomunidades parcialmente contaminadas, i.e., com comunidades-

chave, e totalmente contaminadas, i.e., sem comunidades-chave. Mais 

especificamente, nós testamos (H1) se a contaminação promove variação na 

composição e abundância de espécies local e regional, resultando numa 

homogeneização temporal das comunidades aquáticas contaminadas. Avaliamos (H2) 

se as comunidades contaminadas apresentam sincronia na mudança espacial na 

composição de espécies local e regional. Testamos (H3) se a contaminação altera a 
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composição temporal de espécies das metacomunidades contaminadas. Ao final, 

esperamos inferir se a estrutura espacial das metacomunidades ameniza 

temporalmente os efeitos da contaminação das comunidades, evidenciando a 

formação de comunidades-chave. 

 

2.3 Material e métodos 
 

2.3.1 Montagem do experimento 
 

Nós realizamos o experimento no campus da Universidade Federal de São Carlos, 

São Carlos, Brasil, entre agosto e novembro de 2019. Posicionamos 27 caixas d´água 

de polipropileno de 500 litros na área experimental, sob proteção de uma tela de 

sombrite instalada para evitar uma incidência direta dos raios solares sobre as caixas. 

As caixas foram preenchidas com 400 litros de água, filtrada em carvão ativado para 

a retirada do cloro, e individualmente cobertas com telas de proteção de  0,75 mm de 

malha para impedir a dispersão entre caixas ou a partir de outras fontes de dispersores. 

 

2.3.2 Delineamento experimental 
 

Nós organizamos as caixas em metacomunidades formadas por conjuntos de três 

caixas, ou seja, uma caixa representava uma comunidade local e as três caixas 

representavam conjuntamente uma metacomunidade. Cada metacomunidade 

recebeu um de três tratamentos: (1) fipronil em toda metacomunidade (totalmente 

contaminada), (2) fipronil em duas caixas e uma caixa não contaminada (parcialmente 

contaminada, ou seja, com comunidade-chave), (3) metacomunidade livre de 

contaminação (sem contaminação). Cada tratamento foi replicado aleatoriamente três 

vezes, totalizando 27 caixas. A partir de um experimento piloto, definimos que a 

concentração ideal aplicada nas caixas contaminadas seria de 0,2 μg/L de fipronil 
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(Fig.S1). No experimento piloto, estes valores geraram alterações intermediárias, mas 

não letais, nas comunidades. Em condições não letais, encontramos um efeito da 

contaminação por fipronil suficiente para promover redução intermediária, mas não 

extrema na abundância de zooplâncton na metacomunidade.  

Amostras de fitoplâncton foram obtidas no reservatório da represa do Lobo-Broa 

e de zooplâncton no reservatório do Fazzari, na região do município de São Carlos. 

Escolhemos essas áreas por apresentarem alta densidade populacional e diversidade 

de fitoplâncton e zooplâncton e, portanto, permitirem a montagem de um pool regional 

de espécies. Nós coletamos manualmente o fitoplâncton com auxílio de redes de 20 

μm de abertura de malha, realizando 200 arrastes em superfície (5 metros) e 200 

arrastes verticais em profundidade (5 metros), filtrando 800 litros de água para formar 

um pool de espécies. Coletamos o zooplâncton com 500 arrastes verticais utilizando 

redes de 68 μm de abertura de malha, filtrando 4 mil litros de água do reservatório. As 

comunidades inoculadas obtidas a partir das coletas de água do reservatório foram 

homogeneizados antes serem distribuídos nas caixas d´água.  

Nós inoculamos o fitoplâncton do reservatório nas caixas no mesmo dia em que 

realizamos a coleta. Em seguida à inoculação do fitoplâncton, adicionamos os 

nutrientes necessários para o estabelecimento das populações inoculadas, e 

aguardamos por 15 dias antes de inocular o zooplâncton. A partir do experimento 

piloto, definimos as concentrações usadas no experimento principal. Adicionamos em 

cada caixa, em um único pulso inicial, 2,5 ml de fertilizante agrícola NPK - Nitrogênio, 

Fósforo, Potássio, na proporção 10:10:10 (Fig. S1). 

Para garantir que todas as caixas compartilhassem o máximo de similaridade em 

composição taxonômica fitoplanctônica, antes de inocular o zooplâncton, nós 

homogeneizamos as caixas em três eventos, no 2º, 8º e 13º dia após a inoculação. 
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As homogeneizações foram feitas filtrando amostras de 30 litros de cada uma das 27 

caixas com as redes de 20 μm, que misturamos em um único recipiente de 20 litros e 

redistribuímos igualmente entre as caixas. No 15º dia após a coleta e inoculação do 

fitoplâncton, inoculamos o zooplâncton em cada caixa. Nós realizamos mais dois 

eventos de homogeneização entre caixas no 5º e 10º dias após a inoculação do 

zooplâncton (Fig. S1). 

Após três dias da última homogeneização de todas as comunidades, nós 

realizamos a primeira amostragem (T1; 1º dia de experimento) (Fig. S1). As 

amostragens foram feitas através da filtragem de 30 litros de água em cada uma das 

caixas, com rede de 20 μm. Concentramos o volume de água filtrado em amostras de 

5 ml. No segundo dia de experimento, realizamos um único evento de contaminação 

por fipronil (C1) de acordo com os tratamentos. Preparamos uma solução de fipronil 

na concentração 2 mg/L diluindo com agitador o produto comercial em pó Regent em 

água, da qual 200 mL foi diluída em cada caixa contendo aproximadamente 400 litros 

de água. Um dia após o evento de contaminação, nós realizamos uma segunda 

amostragem (T2) seguindo os mesmos procedimentos da primeira amostragem. 

Quatro dias depois, nós realizamos o primeiro evento de dispersão (D1) entre as três 

comunidades de cada metacomunidade. A dispersão foi simulada através da retirada 

de 4 litros de água de cada caixa, que representou 1% da taxa de dispersão de cada 

comunidade, totalizando 3% de dispersão dentro da metacomunidade. A água retirada 

de cada caixa foi acondicionada conjuntamente num mesmo recipiente de 12 litros, 

homogeneizados gentilmente, e então retornados na mesma quantidade (4 litros) para 

as caixas. Este procedimento foi repetido em todas as metacomunidades. Quatro dias 

após o primeiro evento de dispersão, nós realizamos uma terceira amostragem (T3). 

Quatro dias depois da terceira amostragem, nós fizemos mais um evento de dispersão 
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(D2), que foi seguido de uma quarta amostragem (T4) três dias depois. Nós realizamos 

mais um evento de contaminação (C2) dois dias após a quarta amostragem, e três 

dias depois realizamos a quinta amostragem (T5). Dois dias após a quinta 

amostragem realizamos mais um evento de dispersão. Em seguida, realizamos a 

sexta, e última, amostragem (T6), dois dias após a dispersão. O período manipulativo 

das comunidades teve duração total de 55 dias, sendo 30 dias de aclimatação e 

estabilização das comunidades e metacomunidades nos mesocosmos, e 25 dias de 

experimento manipulativo. 

 

2.3.3 Identificação e quantificação do zooplâncton 
 

A identificação e quantificação do zooplâncton foram realizadas em lupa, com 

uma placa quadriculada de acrílico, e em microscópio com uma câmara de sedgewick 

rafter, com o apoio de especialistas e guias de identificação (Sendacz e Kubo 1982, 

Elmoor-Loureiro 1997, Neves 2011). Coramos as amostras, quando necessário, com 

o corante rosa de bengala para melhorar a identificação das estruturas e a 

quantificação dos indivíduos. Após corarmos as amostras, nós retiramos 1 ml por vez 

de cada amostra, que foi diluído em água, para identificar e quantificar copépodos, 

copepoditos e cladoceras na lupa e rotíferos e náuplios no microscópio, até obter uma 

amostragem mínima de 50 indivíduos de cada grupo. Ao final da quantificação, nós 

registramos todo o volume quantificado, medimos com proveta o volume não 

quantificado e unimos ambos os volumes em um mesmo recipiente. A partir dos 

volumes quantificados e não quantificados da amostra, nós estipulamos a densidade 

de indivíduos por ml. 
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2.3.4 Análises dos dados  
 

Analisamos a variação temporal e espacial da diversidade gama, da diversidade 

beta espacial e temporal e as métricas de mudança temporal da composição 

considerando todas as espécies e separadamente para Cladocera e Copepoda, como 

será descrito mais especificamente nas próximas seções abaixo.  

 

2.3.4.1 Diversidade gama na metacomunidade 

 
Analisamos como a diversidade regional responde a um distúrbio mensurando as 

variações temporais da diversidade gama em resposta ao contaminante para testar a 

H1. Estimamos a diversidade gama (γ) das metacomunidades com dados de 

abundância das espécies, usando a série de Hill de ordem q = 2, para um nível de 

cobertura de 99% da amostra, sem intervalo de confiança definido. O parâmetro q 

controla a sensibilidade da medida à abundância de espécies (Chao et al. 2014, Hsieh 

et al. 2016, Chao et al. 2020). Usamos o parâmetro q = 2, que é equivalente ao índice 

de diversidade de Simpson, para considerar os efeitos da abundância das espécies 

dominantes na mudança da diversidade de espécies nas metacomunidades. As 

análises de diversidade gama foram realizadas usando o pacote iNEXT (Hsieh et al. 

2016) no programa R (v4.2.1, R Core Team 2022). 

 

2.3.4.2 Diversidade beta na metacomunidade (diversidade espacial) 

 
Ainda para testar a H1 se a diversidade regional mudou em resposta ao distúrbio, 

estimamos a diversidade beta (β) espacial – variação na composição entre caixas – 

em cada um dos tempos amostrados com base em dados de abundância e incidência 

das espécies. Calculamos a dissimilaridade de Bray-Curtis como uma medida de 
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diversidade β baseada na abundância (βBRAY) (Baselga 2017). Calculamos a 

dissimilaridade de Sørensen (βSOR) como uma medida de diversidade β baseada na 

incidência das espécies (Baselga 2010, 2012), com base nos dados de abundância 

transformados para presença e ausência. As análises de diversidade beta foram 

realizadas usando o pacote betapart (Baselga e Orme 2012) no programa R. 

 

2.3.4.3 Diversidade beta temporal na metacomunidade 

 
Avaliamos se o contaminante sincronizou a composição das comunidades 

calculando as trajetórias de mudança temporal e espacial nas composições de 

espécies das comunidades e das metacomunidades. Medimos a variabilidade 

temporal da abundância das espécies transformadas com base na distância de 

Hellinger (Lamy et al. 2021). Calculamos as trajetórias de mudanças medindo a 

variação temporal da abundância da comunidade local (para testar a H1) e a sincronia 

espacial entre essas comunidades locais (para testar a H2) (Wang e Loreau 2014). A 

variabilidade temporal de cada comunidade foi definida como o coeficiente de variação 

na abundância ao longo do tempo. A variabilidade média temporal da comunidade em 

escala local foi definida como a média ponderada da variabilidade da comunidade do 

tempo, que corresponde à diversidade beta temporal local (BDα) (Lamy et al. 2021). 

E a variabilidade da comunidade em escala regional foi definida como a variabilidade 

temporal na abundância na escala da metacomunidade, que corresponde à 

diversidade beta temporal regional de toda a metacomunidade (BDγ) (Lamy et al. 

2021). Calculamos a sincronia espacial das comunidades locais definida como a 

sincronia espacial da abundância total da comunidade ao longo do tempo (Wang e 

Loreau 2014). 
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Avaliamos as mudanças temporais na composição das metacomunidades para 

responder a H1 analisando a variação na composição de espécies entre tempos 

sequenciais, usando o tempo inicial do experimento como referência. Calculamos as 

mudanças na composição de espécies usando uma matriz de dissimilaridade de Bray-

Curtis. A mudança de composição é a distância entre os centróides de períodos de 

tempo comparados que varia de 0 a 1, comunidades iguais têm distâncias iguais a 0 

e comunidades diferentes entre si iguais a 1. As análises de diversidade beta temporal 

foram feitas em R com os pacotes ltmc (Wang e Loreau 2014), codyn (Hallett et al. 

2014), ecotraj (De Cáceres et al. 2019). 

 

2.3.4.5 Métricas de mudanças na composição de espécies  

Para testar nossa H3, medimos se as mudanças temporais na composição de 

espécies nas metacomunidades responderiam de maneiras diferentes aos efeitos do 

contaminante. Calculamos as métricas de mudança na riqueza, na equitabilidade e no 

reordenamento de espécies (rank-abundância) para avaliar as mudanças nas 

comunidades. Usamos cada medida para quantificar diferentes aspectos de 

mudanças da comunidade e investigar como essas métricas foram afetadas pelos 

tratamentos ao longo do tempo nas metacomunidades. Representamos as mudanças 

na comunidade usando curvas de abundância de classificações baseadas em dados 

de abundância que incorporam a identidade das espécies (RAC) (Avolio et al. 2019, 

2021). Calculamos as diferenças na riqueza, na equitabilidade e no rank-abundância 

das metacomunidades para cada tratamento em cada tempo do experimento.  

 Usamos essas medidas de diferenças para identificar se a dissimilaridade na 

composição e na abundância das espécies resultaram em mudanças na estrutura da 

metacomunidade ao longo do tempo em razão dos tratamentos. As mudanças na 
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equitabilidade indicam uma variação temporal nas abundâncias entre as espécies na 

metacomunidade. Já as mudanças nos rank-abundâncias indicam uma inversão das 

abundâncias das espécies na metacomunidade, onde as espécies mais raras 

estariam se tornando as mais abundantes ou vice-versa. As mudanças na riqueza de 

espécies foram indicadas pelos ganhos de espécies resultando em maior riqueza e 

perdas de espécies resultando em menor riqueza. Contudo, a ausência de sinais de 

mudanças na riqueza de espécies pode indicar que ganhos e perdas podem se anular 

e resultar em nenhuma mudança na riqueza. As análises de mudança foram 

realizadas usando o pacote codyn (Hallett et al. 2014) no programa R. 

 

2.3.4.6 Modelos Lineares Generalizados  

Usamos modelos lineares generalizados (GLM) com distribuição Gaussiana para 

testar a relação entre tratamentos e diversidade gama e beta temporal e espacial e 

métricas de mudança na composição das metacomunidades. Construímos os 

modelos para cada variável resposta, testando os efeitos principais do tempo e dos 

tratamentos das metacomunidades como fatores fixos de modo interativo e aditivo. 

Na ocasião em que o modelo com interação não foi significativo, reajustamos para o 

modelo aditivo.  

Geramos comparações par-a-par específicas com teste de Tukey a posteriori dos 

GLM quando detectamos uma relação entre a variável resposta e os tratamentos. 

Especificamente, quando a interação entre tempo e tratamento foi associada a um p 

< 0.05, nós comparamos os tratamentos entre si no tempo inicial (T1) e final (T6). Mas 

quando a interação entre tempo e tratamento foi associada a um p > 0.05 e o 

tratamento foi associado a um p < 0.05, nós comparamos somente os tratamentos 

entre si, independente do tempo. Quando somente o tempo foi associado com p < 
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0.05, nós não realizamos comparações entre tempos. Já as comparações par-a-par 

com teste de Tukey entre as métricas de mudança na composição foram feitas entre 

a mudança do primeiro (T1) para o segundo tempo (T2) e o penúltimo (T5) e último 

(T6) tempo. As análises foram feitas em R com os modelos executados usando o 

pacote stats (R Core Team ANO) e emmeans (Lenth et al. 2022). 

 

 

2.4 Resultados 
 

Nós encontramos 22 espécies de organismos zooplanctônicos, sendo onze 

espécies de Cladocera e onze de Copepoda. Os cladóceros foram mais abundantes, 

representados principalmente pelas espécies de Bosmina freyi, Moina minuta, 

Ilyocryptus spinifer e Macrothrix cf. squamosa. Os copépodos foram 

predominantemente representados por naúplios de Cyclopoida, e naúplios e 

copepoditos de Calanoida. Estimamos uma densidade média de 301,30 ind./m3 por 

caixa em cada evento de amostragem. 

 

2.4.1 Diversidade gama na metacomunidade 
 

A diversidade regional (Simpson) de Cladocera variou entre tratamentos 

dependendo do tempo (Figura 1a; F-Interação Tempo:Contaminação = 29,30; p = 0,001; R2 

=0,62; Tabela S1). A diferença entre os tratamentos apareceu somente na parte final 

do experimento. Na última coleta (T6), a diversidade gama foi maior nas 

metacomunidades sem contaminação do que nas que estavam parcialmente (com 

comunidade-chave) ou totalmente contaminadas (com todas as comunidades 

poluídas) (Figura 1a). A diversidade regional de Cladocera foi similar entre as 

metacomunidades parcialmente e totalmente contaminadas no final do experimento 
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(Figura 1a; Tabela S2). 

Já a diversidade regional de Copepoda variou entre os tratamentos e ao longo do 

tempo, mas de forma independente (Figura 1b; Tempo: F = 21,60; p = <0,001; 

Contaminação: F = 9,91; p = 0,007; R2 = 0,40). Ou seja, não houve interação 

estatística entre essas variáveis (Tabela S1). As comparações par-a-par indicaram 

que a diversidade regional de Copepoda foi menor nas metacomunidades totalmente 

contaminadas, porém similar entre as sem contaminação e parcialmente 

contaminadas (Tabela S2). Ou seja, as comunidades-chave mantiveram a diversidade 

gama de Copepoda similar a das metacomunidades não contaminadas. 
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Figura 1. Diversidade gama (Simpson) de Cladocera (a) e Copepoda (b) ao longo do tempo em 

metacomunidades sem contaminação (verde), parcialmente contaminadas (amarelo) e totalmente 

contaminadas (vermelho). As barras indicam o desvio padrão e os pontos indicam a média. 

 

2.4.2 Diversidade beta na metacomunidade (beta espacial) 
 

Nós encontramos que a variação espacial na abundância das espécies de 

Cladocera entre comunidades (diversidade beta espacial) não foi afetada pelos 

tratamentos ao longo do tempo (Figura 2a, Bray-Curtis - Tempo: F = 5,00; p = 0,2; 
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Contaminação: F = 2,00; p = 0,4; R2 = 0,16). Já a incidência das espécies de Cladocera 

variou em função do tempo sem efeitos dos tratamentos (Figura 2c, Sorensen - 

Tempo: F = 5,00; p = <0,001; Contaminação: F = 2,00; p = 0,5; R2 = 0,42).   

 

 

Figura 2. Diversidade beta espacial ao longo do tempo de Cladocera (a, c) e Copepoda (b, d) em 

metacomunidades sob efeito dos tratamentos sem contaminação (verde), parcialmente contaminadas 

(amarelo) e totalmente contaminadas (vermelho), estimada com os coeficientes de Bray-Curtis (a, b) e 
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Sorensen (c, d). As barras indicam o desvio padrão e os pontos indicam a média. 

 

 A diversidade beta espacial de Copepoda variou de forma interativa em função 

do tempo e tratamento para abundância (Figura 2b, Bray-Curtis - F-Interação 

Tempo:Contaminação= 10,0; p = 0,01; R2 = 0,78) e incidência das espécies (Figura 2d, 

Sorensen - F-Interação Tempo:Contaminação= 10,0; p = 0,01; R2 = 0,66). As comparações par-

a-par indicaram que no final do experimento (T6), a diversidade beta de Copepoda 

baseada em Bray-Curtis foi maior nas metacomunidades parcialmente contaminadas 

do que naquelas totalmente ou sem contaminação (Tabela S2). Também na última 

coleta (T6), a diversidade beta de Sorensen foi maior nas metacomunidades 

parcialmente contaminadas do que nas não contaminadas (Tabela S2). 

 

2.4.3 Diversidade beta temporal 
 

Nós encontramos que a variação temporal na composição de espécies das 

comunidades locais (i.e., diversidade beta temporal local) foi afetada pela 

contaminação (Figura 3a, F = 6,42; p = 0,005; R2 = 0,35). As comparações par-a-par 

indicaram que a diversidade beta temporal local foi menor nas comunidades em 

metacomunidades sem contaminação (controle), em comparação aos outros dois 

tratamentos de fipronil (Tabela S3-A). A diversidade beta temporal local não foi 

diferente entre as metacomunidades parcialmente contaminadas e totalmente 

contaminadas. Ou seja, a comunidade-chave não fez com que a variação temporal 

local nas metacomunidades parcialmente contaminadas fosse diferente da variação 

nas metacomunidades totalmente contaminadas. 
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Figura 3. Variação temporal na composição de espécies representada pelas mudanças da diversidade 

beta temporal local (a) e regional (c), e a variação da sincronia espacial da mudança na composição 

(b). Os pontos representam os dados observados em si.  As barras (preto) indicam o desvio padrão e 

os pontos nelas indicam a média. As cores representam os tratamentos, as metacomunidades sem 

contaminação (verde), parcialmente contaminadas (amarelo) e totalmente contaminadas (vermelho). 

 

Nós encontramos que a sincronia da trajetória temporal das comunidades locais 

(sincronia espacial) também foi afetada pelos tratamentos (Figura 4; F = 5,18; p = 

0,04; R2 = 0,63). As comparações par-a-par indicaram que, diferentemente da 

diversidade beta temporal local, a sincronia espacial nas metacomunidades sem 

contaminação não diferiu das parcialmente contaminadas, sendo menor, em ambos 

os casos, que a sincronia espacial nas metacomunidades totalmente contaminadas 

(Figura 3-b; Tabela S3-B). Ou seja, as comunidades locais tiveram trajetórias 

temporais mais similares entre si nas metacomunidades totalmente contaminadas, 

enquanto as trajetórias temporais foram mais diferentes nos outros dois tipos de 

metacomunidades (Figura 4). 
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Figura 4. Trajetória temporal das comunidades locais representada no espaço bidimensional (Análise 

de Coordenadas Principais). Trajetória temporal das comunidades locais sem contaminação (a), 

parcialmente contaminadas (b) e totalmente contaminadas (c). Os números representam a sequência 
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temporal das amostragens. As cores e os tipos de seta representam comunidades locais em cada um 

dos tratamentos.  

 
Como consequência da diversidade beta temporal local e sincronia espacial entre 

comunidades, a diversidade beta temporal regional também diferiu entre tratamentos 

(Figura 3c, F = 10,19; p = 0,01; R2 = 0,77). As comparações par-a-par indicaram que 

todos os tratamentos diferiram entre si (Tabela S3-C). A diversidade beta temporal 

regional aumentou conforme o aumento na contaminação (Figura 3c). A estrutura e 

composição de espécies variou menos temporalmente nas metacomunidades sem 

contaminação e mais nas metacomunidades contaminadas.  

A maior mudança temporal na composição de espécies aconteceu entre o tempo 

1 e o tempo 3 nas metacomunidades parcialmente e totalmente contaminadas (Figura 

5a; F-Interação Tratamento:Tempo = 2,48; p = 0,03; R2 = 0,80). As comparações par-a-par entre 

os tratamentos (somente para a mudança entre o tempo 1 e 3) indicaram que as 

metacomunidades parcialmente e totalmente contaminadas variaram mais que as não 

contaminadas, mas não diferiram entre si (Tabela S4). Depois do tempo 3, a 

composição de espécies ficou mais similar à do tempo 1, independente do tratamento. 

Essa diferença entre os tempos 1 e 3 parece ter sido causada pela resposta dos 

Copepoda ao fipronil. Enquanto a composição de Cladocera mudou em função do 

tempo de maneira aparentemente linear e independente do tratamento (Figura 5b), a 

composição de Copepoda mudou fortemente a partir do tempo 3 nas 

metacomunidades parcialmente e totalmente contaminadas (Figura 5c). As 

comparações para-a-par entre os tratamentos (somente para a mudança entre o 

tempo 1 e 3) indicaram que a composição de Copepoda mudou mais fortemente nas 

metacomunidades totalmente contaminadas, seguidas pelas parcialmente e não 

contaminadas – todas diferiram entre si. Ou seja, a poluição afetou de modo diferente 
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as metacomunidades com comunidade chave. 

 

 

Figura 5. Mudança na composição das metacomunidades entre tempos sequenciais usando o tempo 1 

como referência. As mudanças foram observadas considerando todos os grupos (a) e separadamente 

entre os grupos de Cladocera (b) e Copepoda (c). As cores representam as comparações entre os 

tempos em cada tratamento. As barras indicam o desvio padrão e os pontos indicam a média. 

 

2.4.4 Métricas de mudança na composição de espécies  
 

As métricas de mudanças na composição de espécies (mudança na riqueza, no 

rank-abundância e na equitabilidade) de Cladocera não foram afetadas pelos 

tratamentos, tendo variado somente em função do tempo. Encontramos que, 

independente do tratamento, as metacomunidades de Cladocera apresentaram perda 

de espécies (Tempo: F = 36,00; p = <0,001), mudanças no rank-abundância (Tempo: 

F = 12,60; p = <0,001) e na equitabilidade das espécies (Tempo: F = 41,30; p = <0,001) 

ao longo do tempo. 

Para Copepoda, a magnitude da diferença da riqueza entre os tempos iniciais 

(diferença entre T1 e T2) e finais (diferença entre T5 e T6) do experimento dependeu 

de uma interação estatística entre o tempo e tratamento (F = 16,50; p = 0,03). As 
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comparações par-a-par indicaram que a mudança na riqueza entre os tempos T5 e T6 

foi diferente entre as metacomunidades totalmente e parcialmente contaminadas (p = 

0,01). As metacomunidades totalmente contaminadas perderam mais espécies entre 

o T5 e o T6 (Tabela S5). Também observamos que as mudanças no rank-abundância 

de espécies foram diferentes entre os tratamentos (Contaminação: F = 8,12; p = 0,01), 

independente do intervalo de tempo considerado. As maiores mudanças no rank-

abundância aconteceram nas metacomunidades totalmente contaminadas em 

comparação com as parcialmente contaminadas (p = 0,02). Por fim, não encontramos 

diferenças nas mudanças na equitabilidade entre tratamentos ou no intervalo de 

tempo considerado (Tempo: F = 4,08; p = 0,4; Contaminação: F = 0,03; p = >0,900; F-

Interação Tempo:Contaminação= 14,10; p = 0,07). 

 

2.5 Discussão 
 

Nosso estudo experimental revela como comunidades aquáticas que diferem em 

sua estrutura espacial se reorganizam local e regionalmente em resposta a 

contaminação por agrotóxicos. Observamos que a reorganização de comunidades 

perturbadas por um pesticida pode depender do grupo biológico, do tempo, e da 

estrutura espacial da contaminação na metacomunidade. O efeito da contaminação 

por fipronil foi mais forte entre os copépodos em comparação aos cladóceros, causado 

principalmente pela perda de espécies e por mudanças na distribuição de abundância 

das espécies após a contaminação. Mas os efeitos da contaminação foram 

amenizados temporalmente em metacomunidades que continham uma comunidade-

chave (i.e., uma comunidade não contaminada). Por exemplo, a diversidade beta 

temporal em metacomunidades parcialmente contaminadas foi similar à de 

metacomunidades sem contaminação. As metacomunidades totalmente 
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contaminadas perderam mais espécies que as parcialmente contaminadas. Ou seja, 

a estrutura espacial da contaminação teve papel fundamental na manutenção da 

dinâmica regional das metacomunidades aquáticas. A presença de comunidades-

chave, que não são afetadas por poluição e estão conectadas a comunidades 

poluídas, permitiu a reorganização de metacomunidades a níveis pré-distúrbio. 

O pesticida fipronil causou variação temporal na estrutura e na composição das 

espécies das comunidades locais. Nossos resultados mostram que a diversidade beta 

temporal foi menor nas comunidades que não foram contaminadas. Este resultado 

indica que a composição de espécies nessas comunidades mudou temporalmente 

menos entre si do que as comunidades contaminadas. Porém, a diferença temporal 

provocada pela contaminação das comunidades locais por fipronil não foi observada 

espacialmente entre todas as comunidades. As comunidades locais nas 

metacomunidades sem contaminação e parcialmente contaminadas foram menos 

síncronas espacialmente entre si. Isso quer dizer que a contaminação por fipronil não 

causou uma diminuição da variação espacial entre as comunidades locais nas 

metacomunidades parcialmente contaminadas. Isso sugere um efeito positivo de 

comunidades-chave compensando alguns dos efeitos negativos de distúrbios 

ambientais (Mouquet et al. 2013). Já nas metacomunidades totalmente contaminadas, 

a sincronia espacial foi maior em razão da menor variação espacial entre 

comunidades locais. Isto significa que o evento de contaminação por fipronil 

sincronizou a dinâmica das comunidades locais espacial e temporalmente nas 

metacomunidades totalmente contaminadas. Esses resultados reforçam que a 

contaminação por fipronil causa variações na abundância e incidência das espécies 

(Kasai et al. 2016, Hashimoto et al. 2020). 
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A presença de comunidades não contaminadas, que chamamos de 

comunidades-chave, teve efeito positivo na dinâmica das metacomunidades. A 

contaminação por fipronil fez com que a composição de espécies variasse mais entre 

as comunidades em metacomunidades parcialmente contaminadas e de modo similar 

nas metacomunidades não contaminadas. Este resultado não indica que o pesticida 

não mudou a composição de espécies, mas sim que ele não alterou a variação na 

composição dentro de metacomunidades parcialmente ou totalmente contaminadas. 

A maior diversidade beta espacial nas metacomunidades parcialmente contaminadas 

foi causada principalmente por mudanças na densidade de indivíduos por espécie, 

mas não por perda ou substituição de espécies. Este resultado sugere que os efeitos 

negativos do fipronil foram menores nas metacomunidades parcialmente 

contaminadas em razão da presença de comunidades-chave, que contribuíram para 

a manutenção parcial da diversidade gama (Mouquet et al. 2013, Ruhí et al. 2017, 

Ceron et al. 2020). Sugerimos com esses resultados que a presença de comunidades-

chave pode contribuir para a reorganização de metacomunidades parcialmente 

impactadas compensando os efeitos negativos de distúrbios. 

Os efeitos do fipronil foram mais fortes sobre Copepoda do que Cladocera. Ao 

longo do tempo, Copepoda perdeu mais espécies e sofreu mais mudanças no rank-

abundância e na equitabilidade em comparação a Cladocera, principalmente, nas 

comunidades totalmente contaminadas. Copepoda compreende um grupo de 

organismos com diferentes estratégias de vida, incluindo estágios naupliar, juvenil e 

adulto (Gutierrez et al. 2010). Diante das diversas mudanças comportamentais e 

alimentares que os indivíduos de Copepoda passam ao longo do seu ciclo de vida, é 

esperado que esses organismos sejam mais sensíveis aos efeitos de impactos 

antrópicos que promovam contaminação de ambientes naturais (Kwok et al. 2015, 
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McGinty et al. 2021). Além disso, alguns Copepoda podem apresentar diferenças na 

resposta a agentes tóxicos entre sexos, com maiores efeitos nos machos do que nas 

fêmeas. A sensibilidade dos machos aos efeitos de pesticidas pode resultar em uma 

menor capacidade de fertilização das fêmeas, mudanças no comportamento sexual e 

uma redução no crescimento populacional (Bejarano et al. 2005). 

Uma das possíveis explicações para Cladocera ter sido menos sensível aos 

efeitos do fipronil é que os pesticidas podem exercer efeitos específicos entre as 

espécies de zooplâncton (Hanazato 2001). Espécies menos tolerantes diminuem sua 

abundância enquanto espécies mais tolerantes aumentam dependendo da interação 

entre a composição de espécies da comunidade e os pesticidas (Knillmann et al. 2018, 

Zhao et al. 2020, Polazzo 2020). Observamos uma mudança na dominância das 

espécies de Cladocera. Essa resposta é encontrada em outros estudos que indicam 

maior tolerância de espécies de rotíferos e Bosmina aos efeitos de pesticidas 

(Hanazato 2001). Outra possível explicação para isso pode ser que alguns Cladocera 

apresentam estratégias de sobrevivência e adaptação contra adversidades 

ambientais (Radzikowski 2013). Os cladóceros geralmente se reproduzem de maneira 

assexuada, o que permite que suas populações aumentem rapidamente. Em 

condições adversas uma das adaptações dos Cladocera que permitem a 

sobrevivência da espécie nesses períodos é a produção de ovos de resistência (Fryer 

1996, Brendonck e Meester 2003). 

Nosso estudo experimental indica que a presença de pesticidas em ecossistemas 

aquáticos, mesmo que em doses sub-letais (e.g. fipronil [0,2 μg/L]), pode causar 

diminuição de diversidade regional e mudança na composição de comunidades. 

Concluímos que a contaminação por fipronil causou mudanças na abundância e na 
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incidência das espécies, que consequentemente alteraram a estrutura, composição e 

diversidade das metacomunidades. Nossos resultados indicam que a estrutura 

espacial da contaminação deve ser considerada em análises de bacias hidrográficas. 

Uma das implicações que emerge das nossas descobertas é a possibilidade de que 

algumas comunidades possam funcionar como comunidades-chave, compensando 

os efeitos negativos provocados por um distúrbio na metacomunidade. Também 

indicamos que uma abordagem de análise da diversidade beta espaço-temporal ajuda 

a identificar comunidades-chave importantes para a dinâmica das metacomunidades. 

Por fim, sugerimos que o uso de escalas locais e regionais são essenciais para a 

previsão mais robusta dos riscos do uso de agrotóxicos na natureza, bem como, para 

entender os efeitos de outros distúrbios na diversidade regional e na composição de 

comunidades. 
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Material Suplementar 
 

 

Figura S1. Visão geral da montagem e das etapas do experimento para entender a reorganização das 

comunidades e metacomunidades. Nós simulamos distúrbios ambientais 

em metacomunidades usando o pesticida agrícola fipronil abrangendo 7 estágios: (1) Montagem dos 

mesocosmos com caixas de polipropileno preenchidas com 400 litros de água e organizadas em 

metacomunidades, formadas por conjuntos de três caixas; uma caixa representava uma comunidade e 

três caixas representavam uma metacomunidade. (2) Inoculação das comunidades de fitoplâncton e 

de zooplâncton. (3) Homogeneizações das composições das comunidades para garantir que todos as 

caixas compartilhassem o máximo de similaridade em composição taxonômica. (4) Amostragem 

temporal das comunidades divididas em seis eventos ao longo do experimento (T1-T6), feitas através 

da filtragem de 30 litros de água em cada uma das caixas, com rede de 0,20 μm. (5) Contaminação 

das comunidades de fitoplâncton e de zooplâncton por fipronil, aplicada nas concentrações ideais de 

0,2 μg/L de fipronil em cada caixa, nos tratamentos de metacomunidades totalmente e parcialmente 

contaminadas comparados com o controle representado por metacomunidades sem contaminação. (6) 

Dispersão entre as três comunidades de cada metacomunidade simulada através da retirada de 4 litros 

de água de cada caixa, que foram homogeneizados e retornados para as caixas. Este procedimento 

foi repetido em todas as metacomunidades.  
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Tabela S1. Estatísticas resumidas dos modelos lineares generalizados (GLM) com distribuições 

Gaussiana. As variáveis resposta diversidade gama (gama), diversidade beta espaço-temporal (beta) 

e métricas de mudança na composição de espécies (mudança) foram modeladas em função dos 

tratamentos, do tempo e de uma interação entre tempo e tratamento. Testamos modelos separados 

para Cladocera e Copepoda. 

 

Variável resposta Variável explanatória Graus de liberdade F Valor P 

Cladocera     

Diversidade gama 

Tempo 5,00 22,50 <0,001 

Contaminação 2,00 8,97 0,01 

Tempo: Contaminação  10,00 29,30 0,001 

     

Diversidade beta 

Bray-Curtis 
Tempo 7,36 5,00 0,20 

Contaminação  1,79 2,00 0,40 

Sorensen 
Tempo 33,20 5,00 <0,001 

Contaminação 1,38 2,00 0,50 

     

Métricas de Mudança 

Riqueza 
Tempo 4,00 36,10 <0,001 

Contaminação 2,00 0,01 >0,90 

Rank-abundância 
Tempo 4,00 12,60 0,014 

Contaminação 2,00 2,38 0,30 

Equitabilidade 
Tempo 4,00 41,30 <0,001 

Contaminação 2,00 0,85 0,70 

      

Copepoda     

Diversidade gama 
Tempo 5,00 21,60 <0,001 

Contaminação 2,00 9,91 0,007 

     

Diversidade beta 

Bray-Curtis 
Tempo 76,30 5,00 <0,001 

Contaminação 32,90 2,00 <0,001 
Tempo: Contaminação 23,10 10,00 0,01 

Sorensen 
Tempo 28,20 5,00 <0,001 

Contaminação 20,20 2,00 <0,001 
Tempo: Contaminação 22,40 10,00 0,01 

     

Métricas de Mudança 

Riqueza 
Tempo 4,00 4,79 0,30 

Tratamentos  2,00 1,41 0,50 
Tempo: Contaminação 8,00 16,50 0,03 

Rank-abundância 
Tempo 4,00 5,16 0,30 

Contaminação 2,00 8,12 0,01 

Equitabilidade 

Tempo 4,00 4,08 0,40 

Contaminação 2,00 0,03 >0,90 

Tempo: Contaminação 8,00 14,10 0,07 
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Tabela S2. Estatísticas resumidas de comparações par-a-par específicas feitas a posteriori (teste de 

Tukey) dos modelos lineares generalizados (GLM) com distribuições Gaussiana. Quando a interação 

entre tempo e tratamento foi associada a um p < 0.05, nós comparamos os tratamentos entre si no 

tempo inicial (T1) e final (T6). Quando a interação entre tempo e tratamento foi associada a um p > 0.05 

e o tratamento foi associado a um p < 0.05, nós comparamos somente os tratamentos entre si, 

independente do tempo. Quando somente o tempo foi associado com p < 0.05, nós não realizamos 

comparações entre tempos. As comparações entre as métricas de mudança na composição foram 

feitas entre a mudança do primeiro (T1) para o segundo tempo (T2) e o penúltimo (T5) e último (T6) 

tempo. 

 

Variável 
resposta Comparação  Estimativa 

Erro 
padrão F Valor P 

Cladocera      

Diversidade 
gama 

entre os Tratamentos no Tempo 1     

Sem contaminação:Totalmente contaminada 0,30 0,23 1,33 0,20 
Sem contaminação:Parcialmente contaminada 0,16 0,23 0,72 0,50 
Totalmente contaminada: Parcialmente contaminada -0,14 0,23 -0,62 0,50 
     

entre os Tratamentos no Tempo 6     
Sem contaminação: Totalmente contaminada 0,50 0,23 2,20 0,03 
Sem contaminação: Parcialmente contaminada 0,80 0,23 3,53 0,001 
Totalmente contaminada: Parcialmente contaminada 0,30 0,23 1,33 0,20 

       
       
Copepoda      

Diversidade 
gama 

Sem contaminação: Totalmente contaminada 0,55 0,19 2,81 0,01 

Sem contaminação: Parcialmente contaminada 0,04 0,19 0,18 >0,90 
Totalmente contaminada: Parcialmente contaminada -0,51 0,19 -2,63 0,030 

      
Diversidade 
beta      

Bray-Curtis 

entre os Tratamentos no Tempo 1     
Sem contaminação: Totalmente contaminada -0,07 0,10 -0,71 0,50 
Sem contaminação: Parcialmente contaminada -0,13 0,10 -1,33 0,20 
Totalmente contaminada: Parcialmente contaminada -0,06 0,10 -0,63 0,50 

     

entre os Tratamentos no Tempo 6     
Sem contaminação: Totalmente contaminada -0,01 0,10 -0,08 >0,90 
Sem contaminação: Parcialmente contaminada -0,27 0,10 -2,76 0,009 
Totalmente contaminada: Parcialmente contaminada -0,26 0,10 -2,68 0,01 

 entre os Tratamentos no Tempo 1     

Sorensen 

Sem contaminação: Totalmente contaminada -0,05 0,12 -0,46 0,60 

Sem contaminação: Parcialmente contaminada 0,07 0,12 0,59 0,60 
Totalmente contaminada: Parcialmente contaminada 0,12 0,12 1,05 0,30 

     

entre os Tratamentos no Tempo 6     
Sem contaminação: Totalmente contaminada -0,12 0,12 -1,02 0,30 
Sem contaminação: Parcialmente contaminada -0,32 0,12 -2,76 0,009 
Totalmente contaminada: Parcialmente contaminada -0,20 0,12 -1,75 0,08 

     
Métricas de Mudança     

 entre os Tratamentos no Tempo 1     

Riqueza 
 

Sem contaminação: Totalmente contaminada -0,20 0,17 -1,18 0,20 
Sem contaminação: Parcialmente contaminada -0,12 0,17 -0,71 0,50 
Totalmente contaminada: Parcialmente contaminada 0,08 0,17 0,47 0,60 
     

entre os Tratamentos no Tempo 6     
Sem contaminação: Totalmente contaminada 0,28 0,17 1,68 0,10 
Sem contaminação: Parcialmente contaminada -0,18 0,17 -1,07 0,30 
Totalmente contaminada: Parcialmente contaminada -0,46 0,17 -2,75 0,01 

      

Rank-
abundância 

Sem contaminação: Totalmente contaminada -0,05 0,03 -1,97 0,13 

Sem contaminação: Parcialmente contaminada 0,02 0,03 0,80 0,70 
Totalmente contaminada: Parcialmente contaminada 0,07 0,03 2,77 0,02 
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Tabela S3. Estatísticas resumidas de comparações par-a-par específicas feitas a posteriori dos 

modelos lineares (LM).  As variáveis resposta diversidade beta temporal local (A), sincronia 

espacial da mudança da composição (B) e diversidade beta temporal regional (C) foram 

modeladas em função dos tratamentos. 

 
Variável resposta Comparação Estimativa Erro padrão F Valor P 

A - Diversidade 
beta temporal 

local 

Parcialmente contaminada -  
Sem contaminação 0,07 0,03 2,37 0,01 

Totalmente contaminada -  
Sem contaminação 0,11 0,03 3,50 <0,001 

Totalmente contaminada - 
Parcialmente contaminada  0,03 0,03 1,13 0,25 

B - Sincronia 
espacial da 
mudança da 
composição 

Parcialmente contaminada - 
Sem contaminação 0,04 0,04 0,94 0,34 

Totalmente contaminada -  
Sem contaminação 0,15 0,04 3,13 0,001 

Totalmente contaminada -  
Parcialmente contaminada  0,10 0,04 2,19 0,02 

C - Diversidade 
beta temporal 

regional 

Parcialmente contaminada -  
Sem contaminação 0,06 0,02 2,25 <0,001 

Totalmente contaminada - 
 Sem contaminação 0,12 0,02 4,51 <0,001 

Totalmente contaminada - 
 Parcialmente contaminada  0,06 0,02 2,26 <0,001 
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Tabela S4. Estatísticas resumidas de comparações par-a-par específicas feitas a posteriori dos 

modelos lineares (LM) para as mudanças na composição de espécies da metacomunidade. As 

comparações foram feitas entre os tempos 1 e 3 para todos os grupos de zooplâncton e separadamente 

apenas com o grupo de Copepoda.  As variáveis resposta diversidade beta temporal local, sincronia 

espacial da mudança da composição e diversidade beta temporal regional foram modeladas em função 

dos tratamentos. 

 
 

Tempo 1 vs. Comparação Estimativa Erro padrão F Valor P 

Todos os grupos 

Tempo 3 Parcialmente contaminada -  
Sem contaminação 

-0,21 0,05 -3,64 <0,001 

Tempo 3 Totalmente contaminada -  
Parcialmente contaminada  

-0,08 0,05 -1,41 0,15 

Tempo 3 Totalmente contaminada -  
Sem contaminação 

-0,29 0,05 -5,06 <0,001 

Copepoda      

Tempo 3 Parcialmente contaminada -  
Sem contaminação -0,19 0,06 -3,23 0,001 

Tempo 3 Totalmente contaminada -  
Parcialmente contaminada  -0,20 0,06 -3,37 <0,001 

Tempo 3 Totalmente contaminada -  
Sem contaminação -0,40 0,06 -6,61 <0,001 

 
 
 

Tabela S5.  Métricas de mudança na composição de espécies nas metacomunidades entre o tempo 

inicial (T1) e final (T6): mudanças na riqueza, na equitabilidade, no rank-abundância, ganhos e perdas 

de espécies de Cladocera e Copepoda, em resposta aos tratamentos Totalmente contaminada, 

Parcialmente contaminda e Sem contaminação. Os valores representam as diferenças na composição 

de espécies nas metacomunidades do quanto mudou do primeiro (T1) para o segundo tempo (T2), e 

do penúltimo (T5) para o último (T6) tempo. 

 

Grupo Tempo Tratamento_Meta Riqueza 
Equitabilidad

e 
Rank-

abundacia 
Ganh

o Perda 

Cladocera 

T1 - T2 

Sem contaminação -0,18 0,03 0,04 0,07 0,24 
Parcialmente 
contaminada -0,19 0,08 0,09 0,11 0,30 

Totalmente contaminada -0,11 -0,004 0,12 0,18 0,29 

T5 - T6 

Sem contaminação -0,19 0,19 0,17 0,03 0,22 
Parcialmente 
contaminada -0,15 0,11 0,13 0,12 0,27 

Totalmente contaminada -0,18 0,18 0,11 0 0,18 

Copepoda 

T1 - T2 

Sem contaminação -0,12 0,017 0,20 0,04 0,16 
Parcialmente 
contaminada 0 0,007 0,09 0,08 0,08 

Totalmente contaminada 0,08 0,03 0,17 0,19 0,11 

T5 - T6 

Sem contaminação -0,17 0,20 0,14 0,05 0,22 
Parcialmente 
contaminada 0,008 -0,06 0,10 0,16 0,15 

Totalmente contaminada -0,45 NA 0,21 0,05 0,50 

 
  



62 
 

3. Capítulo 2 
 
 

A intensidade de dispersão regula a dinâmica de metacomunidades em gradientes 

espaciais de distúrbio? 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Este capítulo encontra-se formatado segundo as normas do periódico Oikos. 
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3.1 Resumo 
 
Distúrbios causados pela poluição de ambientes aquáticos têm ocorrido mais 

frequentemente devido à expansão e intensificação do uso da terra para atividades 

agrícolas. A dispersão de indivíduos entre locais pode modular as respostas das 

espécies em diferentes comunidades, promovendo enfraquecimento ou amplificação 

dos efeitos de um distúrbio. Portanto, tanto a dispersão de indivíduos como a estrutura 

espacial do distúrbio podem ser determinantes na estrutura e no funcionamento de 

uma metacomunidade. Nós avaliamos como diferentes intensidades de dispersão 

determinam as dinâmicas espaciais e temporais de populações, comunidades e 

metacomunidades em um gradiente espacial de poluição por pesticida em um 

experimento manipulativo. Em nossos experimentos usamos caixas d’água para 

representar comunidades locais, organizadas em conjunto para formar uma 

metacomunidade. O gradiente espacial foi representado por duas das três 

comunidades locais na metacomunidade contaminadas com 0,1 μg/L e 0,2 μg/L de 

fipronil e uma comunidade sem pesticida conectadas por dispersão. Usamos modelos 

hierárquicos de distribuição conjunta para avaliar a estrutura interna de 

metacomunidades, estimando os efeitos e as espécies mais afetadas pela 

combinação distúrbio e dispersão. Embora a dispersão tenha afetado a estrutura das 

metacomunidades aquáticas após o distúrbio, essa influência não foi suficiente para 

provocar uma mudança significativa nos efeitos da contaminação. O gradiente de 

contaminação e o tempo causaram mais variações na estrutura das 

metacomunidades. Encontramos que a associação entre táxons pode indicar a 

existência de grupos de espécies que respondem de maneira semelhante ao distúrbio. 

Destacamos a importância da compreensão e avaliação do papel da dispersão 

afetando a dinâmica de metacomunidades aquáticas de água doce, especialmente 
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em relação às mudanças no ambiente causadas por ações antrópicas.  

 

Palavras-chave: experimento manipulativo, atividades antrópicas, ambientes 

aquáticos, agrotóxicos, intensidade de dispersão, estrutura espacial, gradiente de 

poluição, espécies planctônicas  
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3.2 Introdução 
 

Distúrbios causados pela poluição de ambientes aquáticos têm ocorrido mais 

frequentemente devido à expansão e intensificação do uso da terra para atividades 

agrícolas (Wato e Amare, 2020, Kumar et al. 2021, Estrada-Carmona et al. 2022, 

Jaureguiberry et al. 2022). Nos trópicos, o uso da terra para atividades agrícolas mais 

do que duplicou entre 1961 e 2019, chegando a 7,21 milhões de km2, equivalente 11,5% 

da área de terra (Oakley e Bicknell 2022). A poluição de ecossistemas aquáticos afeta 

a estrutura e a dinâmica de comunidades ecológicas e causa perda de biodiversidade 

e serviços ecossistêmicos em diferentes escalas espaciais (Durán et al. 2020). Porém, 

a intensidade dos efeitos da poluição e a maneira com que alteram comunidades 

dependem da estrutura espacial da sua ocorrência e sua dissipação na paisagem 

(Stampflfli et al. 2011, Liess et al. 2019, Grethlein et al. 2022). Por exemplo, a 

dispersão de indivíduos entre locais pode modular as respostas das espécies em 

diferentes comunidades, promovendo enfraquecimento ou amplificação dos efeitos de 

um distúrbio (Schiesari et al. 2018, Vad et al. 2022, Galvez et al. 2023, Denk e 

Hallatschek 2023). No entanto, nossa compreensão sobre o papel da dispersão como 

um mecanismo que promove resiliência ou propagação dos efeitos de distúrbios ainda 

é limitada. Ao compreender como a dispersão modula os efeitos da contaminação 

podemos prever como metacomunidades serão afetadas pela poluição aquática em 

meio ao aumento de atividades antrópicas. 

A estrutura espacial de uma contaminação ambiental pode determinar a 

sensibilidade de diferentes níveis de organização biológica a um poluente (Becker e 

Liess 2017). A contaminação do ambiente aquático por poluentes químicos pode 

seguir um padrão de distribuição espacial e de dispersão das substâncias que pode 

variar entre escalas espaciais. Essa contaminação pode ser pontual resultando em 
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altas concentrações de poluentes em um local específico (Wato e Amare 2020, Kumar 

et al. 2021), afetando algumas comunidades locais sem alterar a composição de 

espécies regionalmente. Se a contaminação for proveniente de muitas fontes, é 

possível que os poluentes se distribuam de maneira difusa dispersando amplamente 

no ambiente aquático (Wato e Amare 2020, Kumar et al. 2021), e consequentemente 

afetando a composição de espécies regional. Essas relações nos levam a 

compreender que a estrutura espacial e o tipo de distúrbio combinados entre si podem 

ser determinantes na estrutura e no funcionamento de metacomunidades (Büchi et al. 

2009). 

A sensibilidade à exposição a diferentes níveis de concentração de pesticidas 

pode ter efeitos moduladores na estrutura das populações (Grethlein et al. 2022) e 

das comunidades (Stampfli et al. 2011). A exposição a pesticidas pode ter efeitos 

diferentes na taxa de sobrevivência dos indivíduos, dependendo do nível de 

concentração de substâncias tóxicas no ambiente (Liess et al. 2019, Becker et al. 

2020). Por exemplo, condições de estresse causadas por baixos níveis de 

contaminação poderiam atuar como filtros ambientais, reduzindo a densidade das 

populações e diminuindo a competição entre as espécies (Liess et al. 2019). Em 

outros casos, a resistência das espécies pode ser maior em concentrações elevadas 

de pesticidas (Becker et al. 2020). Contudo, mesmo em condições de concentrações 

subletais, pesticidas demonstram alta toxicidade para diferentes organismos 

aquáticos (Arslan e Gunal, 2023).  

A dispersão é um dos principais mecanismos que modificam a dinâmica das 

populações e comunidades locais, influenciando a estrutura das metacomunidades. 

Baixas taxas de dispersão tendem a causar isolamento espacial (Mouquet e Loreau 

2003). A dispersão moderada possibilita a colonização de novos habitats pelas 
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espécies, o aumento da diversidade e a recolonização de ambientes após distúrbios 

(Mouquet e Loreau 2003). Uma dispersão mais elevada permite que a imigração 

aumente o tamanho de populações em locais onde as condições locais são menos 

favoráveis (Thompson et al. 2020). Já a emigração diante de uma dispersão elevada 

reduz o tamanho de populações em locais onde as condições são mais favoráveis, 

promovendo assim a homogeneização espacial das metacomunidades (Mouquet e 

Loreau 2003). Diante de um distúrbio, uma dispersão elevada pode diminuir o risco 

de extinções em cascata após a remoção de uma espécie local, mas pode aumentar 

os riscos de extinção regional da metapopulação (Koelle e Vandermeer 2005, Eklöf et 

al. 2012). Isso devido à dispersão elevada potencialmente aumentar o risco de 

espécies invasoras ou exóticas se estabelecerem em novos habitats levando à 

substituição de espécies nativas (Eklöf et al. 2012). Por outro lado, a redução da 

dispersão após um distúrbio pode evitar a sincronização das populações de várias 

espécies, devido à sua influência simultânea nos padrões de dispersão de outras 

espécies (Koelle e Vandermeer 2005). Analisar a dispersão como reguladora dos 

efeitos negativos de um distúrbio (Martins et al. 2018, Vad et al. 2022) pode ser um 

fator crucial para compreender a resiliência e a dinâmica ecológica do ecossistema 

afetado. 

Embora muitas espécies sejam sensíveis aos impactos da contaminação em 

ambientes naturais (Kwok et al. 2015, McGinty et al. 2021, Harris et al. 2014, Evans 

et al. 2020), as respostas dos organismos aos pesticidas podem variar entre as 

espécies (Hanazato 2001, Bonecker et al. 2013). Algumas espécies (Hanazato 2001) 

e comunidades (Blanck 2002) podem ser mais tolerantes do que outras aos efeitos de 

pesticidas. Isso ocorre devido a diferentes estratégias de sobrevivência e adaptação 

(Radzikowski 2013), como a produção de ovos de resistência (Fryer 1996, Brendonck 
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e Meester 2003). Os efeitos da sensibilidade das espécies aos pesticidas podem 

alterar a estrutura de populações (Kasai et al. 2016, Hashimoto et al. 2020) e 

comunidades (Rohr e Crumrine 2005, Hayasaka 2014, Kasai et al. 2016, Miller et al. 

2020). 

Métodos tradicionais de análise de metacomunidades focam nos padrões de 

diversidade, mas geralmente não consideram as interações entre as espécies. Esses 

métodos exploram padrões de diversidade local (alfa), a heterogeneidade entre 

comunidades locais (beta) e a diversidade total em uma escala regional (gama), sem 

considerar as interações entre as espécies. Abordagens recentes usam modelos de 

distribuição conjunta para avaliar a estrutura interna de metacomunidades, 

determinada pela variação entre as espécies e entre os locais (Leibold et al. 2022). 

Modelos de distribuição conjunta de espécies modelam simultaneamente a 

distribuição de várias espécies estimando como o espaço e o ambiente, as interações 

bióticas e a dependência ecológica entre as espécies determinam as 

metacomunidades (Ovaskainen et al. 2017, Tikhonov et al. 2019). Isso possibilita a 

modelagem da abundância ou ocorrência das espécies em locais afetados por 

distúrbios, estimando os efeitos e as espécies mais afetadas (Leibold et al. 2022, 

Kacergyte et al. 2023, Silva et al. 2023). Integrar a dispersão entre as espécies a esses 

modelos colabora para predizer as consequências de distúrbios frequentes em níveis 

de organização em espécies e comunidades. Assim, essas abordagens aumentariam 

nossa compreensão de como ocorre a recuperação de ecossistemas após a redução 

da contaminação ou a persistência dos efeitos adversos dos pesticidas no ambiente.  

Nós testamos como diferentes intensidades de dispersão determinam as 

dinâmicas espaciais e temporais de populações, comunidades e metacomunidades 

em um gradiente espacial de poluição por pesticida. Utilizamos um experimento 
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manipulativo e modelos de distribuição conjunta de espécies para estimar 

associações entre espécies e das espécies com as taxas de dispersão. Nossa 

hipótese principal é que a intensidade da dispersão em paisagens com gradientes de 

contaminação por pesticidas determina a capacidade da metacomunidade de retornar 

para um estágio anterior ao distúrbio. Para testar a nossa hipótese, realizamos um 

experimento manipulativo em mesocosmos com metacomunidades de zooplâncton, 

organismos com alta sensibilidade à contaminação por pesticidas (Hayasaka 2014, 

Kasai et al. 2016, Miller et al. 2020). Especificamente, (O1) investigamos se a 

intensidade de dispersão é determinante para mudar a estrutura das comunidades 

locais em uma estrutura espacial de contaminação por fipronil. Além disso, (O2) 

investigamos se a intensidade de dispersão influencia a coocorrência e as interações 

das espécies nas metacomunidades. Por fim, (O3) testamos se as associações das 

espécies com a intensidade de dispersão, a estrutura espacial e a associação entre 

espécies nas metacomunidades diferem entre si em modelos de incidência e de 

abundância das espécies. 

 

3.3 Material e métodos 
 

3.3.1 Delineamento experimental 
 

Nós realizamos o experimento na Universidade Estadual Paulista (UNESP), no 

Instituto de Biociências, Campus de Rio Claro, São Paulo, entre março e junho de 

2022. Simulamos as comunidades locais utilizando 45 caixas de polipropileno de 500 

litros, posicionadas em uma área experimental ao ar livre. Conjuntos de três caixas 

foram arranjadas espacialmente para representar metacomunidades (n = 15).  

Antes de preenchermos as 45 caixas com água, nós preenchemos três tanques 

com 25.000 litros de água contendo comunidades de fitoplâncton e zooplâncton 
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coletadas na Estação de Captação DAEE de Rio Claro. Após 11 dias de aclimatação 

nos três grandes tanques, nós preenchemos as 45 caixas com 400 litros de água, em 

proporção similar de cada um dos três tanques para aumentar as chances que todas 

as caixas compartilhassem o máximo de similaridade em composição taxonômica. 

Colocamos tela de proteção em cada caixa para evitar a entrada de outros agentes 

dispersores e prevenir a dispersão entre as caixas. 

 Dez dias após o preenchimento das caixas nós começamos a aplicar o 

tratamento de dispersão. Simulamos a dispersão retirando o volume de água de cada 

caixa da metacomunidade, de acordo com a intensidade de dispersão de cada 

tratamento, acondicionados no mesmo recipiente, homogeneizamos e retornamos a 

mesma quantidade para as caixas. Nós manipulamos cinco intensidades de dispersão, 

em três réplicas: 1, 2, 4, 8 e 16 litros do volume total da caixa d’água. Ou seja, cada 

uma destas intensidades de dispersão foi aplicada a três metacomunidades. Nós 

realizamos mais quatro eventos de dispersão entre caixas no 11º, 19º, 26º e 33º dias 

após transferência das comunidades para as caixas.  

Para simular um gradiente de contaminação, cada caixa na metacomunidade 

recebeu uma concentração diferente de fipronil: sem pesticida, 0,1 μg/L e 0,2 μg/L de 

fipronil. O gradiente de contaminação foi repetido em todas as 15 metacomunidades 

no 39º dia após transferência das comunidades para as caixas. As concentrações de 

fipronil iguais a 0,1 e 0,2 μg/L foram definidas em experimento anterior (capítulo 1) de 

modo que geraram alterações intermediárias, mas não letais nas comunidades. 

Consideramos condições não letais quando o efeito da contaminação por fipronil foi 

suficiente para promover redução intermediária, mas não extrema na abundância de 

zooplâncton na metacomunidade. Após a contaminação, nós realizamos mais três 
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eventos de dispersão entre as caixas no 43º, 48º e 55º dia após transferência das 

comunidades para as caixas. 

 

3.3.2 Amostragem 
 

A primeira amostragem de zooplâncton (T1) ocorreu no 39º dia após o 

preenchimento das caixas. Esta amostragem representou a composição taxonômica 

das comunidades somente considerando o efeito das diferentes intensidades de 

dispersão, pois foi feita antes do evento de contaminação por fipronil. Um dia após o 

evento de contaminação, nós realizamos a segunda amostragem (T2) e 14 dias 

depois, nós realizamos a última amostragem (T3). A última amostragem deve 

representar os efeitos da dispersão e contaminação na composição taxonômica das 

comunidades e metacomunidades. O período manipulativo das comunidades teve 

duração total de 60 dias, sendo 38 dias de aclimatação e estabilização das 

metacomunidades nos mesocosmos, e 22 dias de experimento manipulativo. 

 

3.3.3 Identificação e quantificação do zooplâncton 
 

Todo material coletado foi acondicionado em recipientes previamente 

identificados e preservados em solução de formol a 4%. Nós realizamos a 

identificação e a quantificação das comunidades de zooplâncton com o apoio de 

especialistas e guias de identificação (Sendacz e Kubo 1982, Elmoor-Loureiro 1997, 

Neves 2011) em lupa, com uma placa quadriculada de acrílico, e em microscópio 

estereoscópico, com uma câmara de sedgewick rafter. Coramos as amostras com o 

corante rosa de bengala para melhorar a identificação das estruturas e a quantificação 

dos indivíduos. Concentramos cada amostra corada em 20 ml e identificamos e 

quantificamos todos os indivíduos encontrados de copépodos, copepoditos e 
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cladóceros na lupa e náuplios no microscópio. Ao final da quantificação, nós 

registramos todo o volume quantificado para estipular a densidade de indivíduos por 

ml. Após a quantificação o material foi concentrado e acondicionado em solução de 

formol 4%. 

 

3.3.4 Análises dos dados  
 

Nós analisamos como a estrutura interna das metacomunidades responde à 

variação nos níveis de dispersão em um gradiente de distúrbio. Para isso, usamos 

uma abordagem hierárquica (HMSC) (Ovaskainen 2017) para modelar a distribuição 

das espécies, suas relações com os níveis de dispersão e os gradientes de 

contaminação e estimar grupos de espécies com maior associação entre si. Para 

responder se a dispersão determinou a estrutura das metacomunidades, usamos a 

intensidade de dispersão e o gradiente de contaminação por fipronil como variáveis 

preditoras. Em seguida, estimamos a relação entre as variáveis preditoras e a 

presença e abundância das espécies para identificar se a presença ou a abundância 

de determinada espécie está associada aos níveis de dispersão em um gradiente de 

contaminação.  

Além disso, para quantificar os fatores de estruturação da metacomunidade 

particionamos a variação explicada entre as variáveis preditoras dispersão, 

contaminação, metacomunidade e tempo. Avaliamos como as metacomuniades 

responderam aos níveis de dispersão estimando a probabilidade de associação 

positiva ou negativa ao nível de dispersão e contaminação. Consideramos como 

associação positiva ou negativa as respostas das espécies cujas probabilidades 

posteriores indicavam que a correlação não era igual a zero, com um coeficiente beta 

superior a 0,95 (Ovaskainen e Abrego, 2020). 
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Já para estimar as associações entre espécies, o modelo HMSC considera 

somente os dados de presença ou abundância de todas as espécies na 

metacomunidade. Usamos esse modelo para identificar se os níveis de dispersão 

influenciam as espécies a coocorrerem juntas ou se há padrões de segregação entre 

si dependendo da intensidade da dispersão. Nesse caso, o modelo avalia as 

interações entre as espécies através das cadeias de Markov Monte Carlo (MCMC), 

identificando se a presença ou abundância de uma espécie está relacionada à 

presença ou abundância de outras espécies. Se as espécies são mais propensas a 

ocorrerem juntas, as associações podem ser positivas, indicando uma tendência de 

coocorrência, ou negativas, indicando segregação.  

Avaliamos a robustez dos modelos HMSC e a confiabilidade das estimativas 

através de cadeias de Markov de Monte Carlo (MCMC). As cadeias de Markov 

produzem uma sequência de amostras aleatórias a partir da distribuição observada, 

em cada iteração da amostra anterior é usada como ponto de partida para a próxima 

amostra. Utilizamos as cadeias MCMC para simular e avaliar diferentes combinações 

de parâmetros do modelo, para encontrar a melhor combinação que descreve os 

dados observados. Além disso, com as cadeias de Markov avaliamos a incerteza 

associada às estimativas do modelo, por meio da amostragem da distribuição 

posterior dos parâmetros. 

Avaliamos o modelo HMSC com os seguintes parâmetros: nChains = 2, thin = 

10, samples = 1000 e transient = 500. O parâmetro nChains define o número de 

cadeias de Markov que são utilizadas para simular a distribuição posterior. O thin é a 

quantidade de amostras que são mantidas a cada passo da simulação. O samples é 

o número total de amostras que são mantidas para estimar a distribuição posterior. O 

transient é o número de amostras iniciais que são descartadas na simulação para 
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permitir a estabilização da cadeia de Markov.  

Para testar se as associações das espécies diferem entre si, nós utilizamos 

dois tipos de distribuições de modelos para relacionar a matriz de resposta das 

espécies com a matriz dos níveis de dispersão e do gradiente de contaminação – um 

modelo de incidência e outro de abundância. Ajustamos cada um dos modelos com 

uma distribuição probit para incidência e uma distribuição lognormal de Poisson para 

os dados de abundância.  

Para avaliar as mudanças na composição e dinâmica das metacomunidades, 

construímos dois modelos que incluíram fatores fixos e aleatórios, além das interações 

entre eles. No primeiro modelo exploramos as variáveis dispersão, contaminação e 

tempo como fixos e identidade da metacomunidade como aleatório. Já no segundo 

modelo incluímos a interação entre dispersão e o tempo, assim como a interação entre 

a contaminação e o tempo, como fatores fixos, mantendo a identidade da 

metacomunidade como fator aleatório. Comparamos os modelos com a inclusão e a 

exclusão do tempo como variável preditora para entender o papel do tempo como 

determinante da mudança nas metacomunidades. 

Nós usamos o coeficiente de discriminação (Tjur's R2) como uma medida de 

quão bem o modelo conseguiu distinguir entre espécies presentes e ausentes em 

cada metacomunidade. Se Tjur´s R2 for maior que 0,10 concluímos que uma 

proporção significativa da variabilidade dos dados pode ser descrita pelo modelo. 

Adicionalmente, avaliamos os modelos com os valores no Critério de Informação 

Amplamente Aplicável (WAIC). Os valores mais baixos WAIC maximizam o seu poder 

de previsão e reduzem a complexidade. Todos os modelos foram ajustados no R 

4.1.1, utilizando o pacote "hmsc" v3.0 (Tikhonov et al. 2020). 
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3.5 Resultados 
 

Encontramos que a estrutura das metacomunidades respondeu à variação nos 

níveis de dispersão em um gradiente de distúrbio. Os modelos indicaram que a 

intensidade de dispersão e a da contaminação influenciaram mais a variação da 

abundância do que da ocorrência das espécies nas metacomunidades (Tabela 1). 

Nossos resultados indicaram que os modelos de abundância descreveram melhor as 

variações das espécies quando o fator tempo foi considerado no modelo. Nos modelos 

de abundância, o valor de WAIC do modelo sem tempo foi maior (Poisson = 9563,935) 

que o modelo com tempo (Poisson = 6332,294), o que significa que o modelo com 

tempo teve um bom ajuste para explicar a relação entre a dispersão e a variação das 

metacomunidades. Já nos modelos de ocorrência, o modelo sem tempo apresentou 

um valor mais baixo de WAIC (probit = 49,34) do que com tempo (probit = 49,81). 
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Tabela 1. Valores dos coeficientes de discriminação (Tjur's R2) modelados para cada espécie e 

utilizados para avaliar o desempenho dos Modelos Hierárquico de Comunidades de Espécies (HMSC). 

Construímos um modelo para abundância das espécies (Lognormal Poisson) e incidência (probit), sem 

e com interação com o tempo. As espécies com valores em negrito foram bem previstas nos modelos. 

 

 Sem tempo Com tempo 

Táxons Lognormal Poisson probit Lognormal Poisson probit 

Diaphanosoma sp. 0,01 0,04 0,02 0,02 

Macrothrix sp. 0,01 0,02 0,01 0,03 

Moinodaphnia sp. 0,05 0,01 0,09 0,08 

Copepodito calanoida 0,53 0,03 0,5 0,05 

Ectocyclops sp. 0,19 0,09 0,2 0,13 

Nauplio calanoida 0,07 0,06 0,13 0,09 

Nauplio cyclopoida 0,1 0,06 0,12 0,11 

Nhieringi sp. 0,03 0,03 0,05 0,05 

Ceriodaphnia silvestri 0,1 0,04 0,12 0,08 

Copepodito cyclopoida 0,05 0,02 0,11 0,05 

Chidoridae 0,3 0,08 0,31 0,1 

Bosmina hagmani 0,13 0,12 0,23 0,12 

Média 0,13 0,05 0,15 0,08 

 

 

A convergência MCMC dos modelos HMSC foi satisfatória para os parâmetros β, 

nos modelos sem tempo (Poisson: média = 1,04, mediana = 1,01; probit: media = 1,20, 

mediana = 1,05) e com tempo (Poisson: média= 1,06, mediana = 1,02; probit: média 

= 1,08, mediana = 1,02), sugerindo que os parâmetros foram bem estimados e que 

não apresentaram autocorrelação significativa. O coeficiente de discriminação teve 

um melhor desempenho para os modelos de abundância do que para os modelos de 

ocorrência. O coeficiente de discriminação (Tjur's R2) para o modelo com tempo para 

abundância das espécies teve um desempenho bom para oito espécies (Tabela 1). Já 
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o modelo probit não teve um desempenho bom, descrevendo apenas táxons 

Copepodito calanoida e Chidoridae. Portanto, os modelos de abundância 

descreveram melhor as mudanças na metacomunidades, mas a inclusão do tempo 

forneceu uma visão mais completa e detalhada das mudanças ao longo do período 

estudado (Tabela 1). 

A estrutura das metacomunidades não mudou uniformemente dependendo da 

intensidade de dispersão no gradiente de contaminação por fipronil (modelo 1: R2 = 

0,37; modelo 2: R2 = 0,35) (Figura 1). Os valores de coeficiente β indicaram que alguns 

táxons foram mais propensos a coocorrerem em algumas intensidades de dispersão 

e de contaminação (Figura 1; Tabela 1). A abundância de quatro táxons não foi 

determinada pelos níveis de dispersão e de contaminação ao longo de todo o período 

do experimento (Figura 1a), como Diaphanosoma que apresentou abundância positiva 

associada a todos os níveis de dispersão e de contaminação (β>0,8) (modelo 1 - 

Poisson - R2 = 0,20; Tjur's R2 = 0,01; βmédio = 0,81; probit - R2 = 0,03; Tjur's R2 = 

0,03; βmédio = 0,45; Figura 1a; modelo 2 - Poisson - R2 = 0,26; Tjur's R2 = 0,03; 

βmédio = 0,64;  probit - R2 = 0,05; Tjur's R2 = 0,04; βmédio = 0,48; Figura 1c). 
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Figura 1. Estimativas de associações dos táxons com os níveis de dispersão, concentração de fipronil 

no modelo sem o tempo do modelo de abundância (Poisson log-normal; a) e modelo de presença e 

ausência (probit; b) e considerando o tempo no modelo de abundância (Poisson log-normal; c) e modelo 
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de presença e ausência (probit; d). Os modelos foram estimados utilizando a Modelagem Hierárquica 

de Comunidades de Espécies (HMSC). As associações dos táxons são indicadas pelas cores e com o 

suporte (>0,80) de probabilidade posterior para os parâmetros β. A cor cinza indica um coeficiente 

positivo, enquanto o preto indica um coeficiente negativo. As variáveis testadas foram dispersão (D), o 

tempo (T) e a contaminação (C). Os valores listados representam os diferentes níveis de dispersão ao 

longo da escala de 1 a 16 litros, o intervalo de tempo, de 1 a 3, e o gradiente espacial de contaminação 

por fipronil, sem contaminação (0), contaminação intermediárias (0,1 μg/L) e altas (0,2 μg/L). 

 
Outros quatro táxons coocorrem aleatoriamente (Figura 1a), como Ectocyclops 

que apresentou abundância positiva associada apenas a um nível de dispersão 

(β<0,8) (modelo 1: Poisson - R2 = 0,41; Tjur's R2 = 0,20; βmédio = 0,62; probit - R2 = 

0,09; Tjur's R2 = 0,10; βmédio = 0,37; Figura 1a; modelo 2: R2 = 0,38; Tjur's R2= 0,20; 

βmédio = 0,51;  probit - R2 = 0,20; Tjur's R2 = 0,11; βmédio = 0,46; Figura 1c). Já quatro 

táxons não coocorrem dependendo do nível de dispersão, do tempo e da 

contaminação (Figura 1), como Naúplio cyclopoida que apresentou abundância 

negativa associada em níveis mais altos de dispersão e de contaminação (β<0,8) 

(modelo 1: Poisson - R2 = 0,15; Tjur's R2 = 0,11; βmédio = 0,32; probit - R2 = NA; Tjur's 

R2 = 0,08; βmédio = 0,32; Figura 1a; modelo 2: R2 = 0,12; Tjur's R2 = 0,12; βmédio = 

0,40; probit - R2 = 0,02; Tjur's R2 = 0,10; βmédio = 0,42; Figura 1c). Os modelos de 

incidência não foram suficientes para mostrar essa relação de associação das 

espécies com intensidade de dispersão e a contaminação (Figura 1b).  

O tempo foi a variável que mais explicou a variação das metacomunidades 

(modelo 1 -  Poisson = 25,8%; probit = 27,6%; modelo 2 - Poisson = 46,5%; probit = 

47,2%; Figura 2). Em todos os modelos, a contaminação e a identidade da 

metacomunidade explicaram mais variação do que a dispersão (modelo 1 - Poisson = 

16,6%;  probit = 15,3%; modelo 2 - Poisson = 9,8%; probit = 8,9%; Figura 2).  
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Figura 2. Partição da variação das metacomunidades explicadas pelos níveis de dispersão e 
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contaminação sem considerar o tempo no modelo de abundância (Poisson log-normal) (A) e do modelo 

de presença e ausência (probit) (B), e considerando a interação com o tempo nos no modelo de 

abundância (Poisson log-normal)(C) e do modelo de presença e ausência (probit) (D). Os modelos 

foram estimados usando a Modelagem Hierárquica de Comunidades de Espécies (HMSC). 

 

Identificamos grupos de táxons que apresentaram associações positivas e 

negativas uns com os outros (Figura 3), representado por sete espécies associadas 

entre si (cor > 0.6). Os modelos de incidência não identificaram espécies coocorrentes 

(Figura 3).  
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Figura 3. Estimativas de associação entre táxons. O primeiro modelo foi construído sem considerar o 

tempo para avaliar a variação da abundância (Poisson log-normal; A) e da presença e ausência das 

espécies (probit; B). Já o segundo modelo avaliou a variação da abundância (Poisson log-normal; C) e 

da presença e ausência das espécies (probit; D) considerando o efeito do tempo. A matriz de 

associação identifica os pares de táxons que apresentam associações positivas (preto) ou negativas 

(cinza), mostradas apenas se a associação tiver um ou outro sinal com pelo menos 80% de 

probabilidade posterior (os casos restantes são mostrados com a cor branca). As associações positivas 

indicam que os táxons co-ocorreram mais frequentemente ou com abundâncias mais correlacionadas 

positivamente do que seria previsto pelas variáveis preditoras (dispersão, concentração de fipronil e 

tempo). Associações negativas indicam que os táxons co-ocorrem menos frequentemente ou com 

abundâncias mais correlacionadas negativamente do que o previsto pelas variáveis preditoras.  
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3.6 Discussão 
 

A estrutura das metacomunidades aquáticas respondeu à variação nos níveis 

de dispersão em um gradiente de distúrbio por pesticida. Porém, contrariamente às 

nossas expectativas, a intensidade da dispersão não fez com que as 

metacomunidades retornassem para um estágio anterior ao distúrbio. As respostas 

das metacomunidades foram resultado de relações variadas de espécies com a 

dispersão e a contaminação. Encontramos que as espécies apresentam diferentes 

associações entre si, sugerindo a existência de semelhanças ecológicas entre as 

espécies que coocorrem positiva e negativamente. A dispersão e a contaminação por 

fipronil afetaram a abundância das espécies nas metacomunidades, mas não 

necessariamente sua ocorrência. Nossos resultados indicam que os pesticidas podem 

moldar a estrutura interna de metacomunidades aquáticas através de mudanças nas 

associações entre espécies e as suas preferências ambientais após um distúrbio 

ambiental e que a dispersão que simulamos não foi suficiente para reverter os efeitos 

do fipronil. 

O gradiente de contaminação de fipronil promoveu maior variação na 

abundância do que na ocorrência das espécies na metacomunidade, com algumas 

espécies permanecendo relativamente estáveis ao longo do tempo após a 

contaminação com o pesticida. A contaminação das comunidades locais pode ter 

produzido diferentes condições ambientais dentro da metacomunidade, que induziram 

variações na coocorrência das espécies, nas abundâncias e possivelmente nas 

interações dentro das comunidades. Comunidades locais com diferentes condições 

ambientais podem oferecer diferentes oportunidades para as espécies persistirem e 

coexistirem dentro da metacomunidade (Leibold e Chase 2018). Diferentes condições 

ambientais influenciam a diversidade, a coexistência de espécies e as características 
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das espécies, como taxa de reprodução (Büchi et al. 2009). As diferentes respostas 

das espécies à estrutura espacial do distúrbio podem afetar de maneiras diferentes 

algumas populações nas comunidades locais, resultando numa recuperação mais 

lenta de algumas populações (Wilson et al. 2023). Os nossos modelos de incidência 

não detectaram coocorrência entre espécies, mas os de abundância sugerem que o 

gradiente de contaminação influenciou a estrutura das comunidades, moldando a 

abundância das espécies nas metacomunidades.  

Embora todas as metacomunidades estivessem sujeitas a mudanças, 

determinados táxons foram mais sensíveis do que outros. Náuplios de calanoida e 

cyclopoda apresentaram associação negativa com os níveis de contaminação, 

indicando que esses táxons podem ter sido eliminados das comunidades em razão a 

contaminação. Ectocyclops foi um táxon que variou nas associações entre táxons e 

condições ambientais, o que pode indicar um grupo de espécies com respostas que 

variam por motivos que não testamos. Copepoda compreende um grupo de 

organismos com diferentes estratégias de vida (Gutierrez et al. 2010), que podem ser 

mais sensíveis aos efeitos de impactos antrópicos que causam contaminação de 

ambientes naturais (Kwok et al. 2015, McGinty et al. 2021). Contudo, mesmo entre os 

táxons que apresentam maior sensibilidade, podem ocorrer respostas diferentes, pois 

os Cyclopoida são conhecidos por serem mais tolerantes a pesticidas do que os 

copépodes Calanoida (Castilho-Noll et al. 2012). As mudanças na abundância das 

espécies podem estar relacionadas à sensibilidade das espécies a pesticidas, o que 

afeta suas interações com outras espécies, preferências ambientais e altera a 

dominância das espécies nas comunidades contaminadas (Stampflfli et al. 2011, 

Martins et al. 2018, Rakotoarinia et al. 2022, Grethlein et al. 2022).  

A associação entre táxons indicada pelos modelos HMSC sugere a existência 
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de grupos de táxons que respondem de forma semelhante ao distúrbio, à intensidade 

de dispersão e à estrutura espacial de contaminação. Por exemplo, alguns cladóceros 

coocorreram positivamente entre si em todos os níveis de dispersão e de 

contaminação. Cladóceros podem ser mais resistentes à mudança na abundância 

quando expostos a pesticidas (Lim et al. 1984, Brans et al. 2021). A estratégia de 

sobrevivência de produção ovos de resistência usada por muitas espécies pode 

contribuir para resistirem a momentos de estresse, mantendo suas populações viáveis 

no futuro (Fryer 1996, Brendonck e Meester 2003). As coocorrências positiva e 

negativa entre as espécies podem indicar grupos de espécies que coocorrem 

independente do gradiente de contaminação. 

Ao contrário do que nós esperávamos, o papel da dispersão foi menor como 

determinante das mudanças nas metacomunidades em comparação com os efeitos 

do tempo e da contaminação. Outros mecanismos ou fatores experimentais que não 

foram avaliados pode ter afetado a estrutura das metacomunidades, potencialmente 

modificando o impacto da dispersão e contribuindo para a maior relevância do tempo 

como determinante da estrutura das metacomunidades. Apesar de nosso experimento 

ter sido baseado em trabalhos experimentais anteriores, poderia ser sugerido que as 

concentrações utilizadas não tenham sido suficientes para criar um gradiente de 

distúrbio capaz de provocar variações na abundância das espécies. Nesse caso, a 

dispersão não teria tido um efeito sobre as comunidades, uma vez que os ambientes 

seriam similares entre si. Contudo, as concentrações de fipronil foram suficientes para 

alterar as metacomunidades, o que foi evidenciado pelo fato de que a contaminação 

explicou boa parte da variação observada, em comparação com a dispersão. Então, 

é possível que o gradiente de dispersão não tenha sido adequado para induzir 

variações nas respostas das espécies, embora os gradientes utilizados neste estudo 
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tenham sido previamente simulados em outros contextos experimentais (indicar 

exemplos de estudos que corroborem a afirmação). 

Nosso trabalho simulou condições de dispersão em uma situação de 

contaminação ambiental para captar as principais mudanças em metacomunidades 

expostas a pesticidas ao longo do tempo. A dispersão demonstrou ter um papel 

importante na estruturação das metacomunidades, afetando as associações entre 

espécies e possivelmente influenciando a coocorrência das mesmas. No entanto, 

essa influência não foi suficiente para reverter os efeitos da contaminação. O 

gradiente de contaminação parece ter influenciado mais as comunidades do que a 

dispersão, gerando variações nas associações e nas abundâncias das espécies, 

mudando a estrutura das metacomunidades. O tempo também foi fator determinante 

na variação das metacomunidades, e a sua inclusão nos modelos permitiu uma 

compreensão maior das associações entre espécies e das variações na abundância 

dentro das metacomunidades. As associações entre as espécies podem sugerir a 

existência de grupos de espécies que fornecem informações concordantes sobre 

mudanças ambientais e a capacidade de recuperação de metacomunidades após um 

distúrbio. Nosso estudo destaca a importância de considerar múltiplos fatores, 

incluindo a coocorrência e as interações entre as espécies e suas preferências 

ambientais para entender a dinâmica de metacomunidades aquáticas de água doce. 

Esses resultados podem contribuir para um entendimento mais amplo da ecologia das 

metacomunidades e dos efeitos das mudanças ambientais. 
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Material Suplementar 
 

Coletas  

Na estação de Captação de água DAAE coletamos a água para preencher as 

caixas (aprox. 25,200 litros de água). As comunidades locais de zooplâncton e 

fitoplâcton iniciais vieram junto na água coletada no processo de captação da água da 

estação, que ficaram armazenadas em três tanques na área experimental. Além das 

coletas realizadas com a captação de água, adicionamos coletas manuais das 

comunidades de fitoplâncton e de zooplâncton para aumentar o pool regional de 

espécies. Escolhemos quatro reservatórios que apresentam uma alta densidade 

populacional e diversidade de fitoplâncton e zooplâncton, que permitiram a montagem 

de um pool regional de espécies para o experimento. As comunidades de fitoplâncton 

adicionadas foram coletadas no reservatório Fazzari no município de São Carlos, com 

auxílio de redes de 68 μm de abertura de malha, realizando 30 arrastes em superfície 

(5 metros) para formar um pool de espécies. Já as comunidades de zooplâncton 

coletamos nos reservatórios da estação de Captação de água DAAE e nas lagoas da 

pedreira da fazenda São Bento e da fazenda Santa Gertrude, no município de Rio 

Claro, e no reservatório do Fazzari. As coletas de zooplâncton foram realizadas com 

60 arrastes em superfície (5 metros) utilizando redes de 68 μm de abertura de malha. 

O volume concentrado de água coletado foi redistribuído igualmente entre os tanques 

que armazenavam a água coletada no reservatório. Nós inoculamos as comunidades 

nos tanques no mesmo dia em que realizamos a coleta. Transferimos as comunidades 

para as caixas preenchendo cada caixa com 400 litros de água dos tanques. As 

amostragens foram feitas através da filtragem de quatro litros de água em cada uma 

das caixas. Utilizamos um sifão de aquário com uma mangueira flexível para coletar 
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zooplâncton, acoplamos uma rede de 68 μm na saída da mangueira. Passamos a 

mangueira flexível coletando água em diversas profundidades dentro da caixa. 
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4. Considerações finais  
 

 

Nesta tese investigamos os fatores que moldam comunidades e metacomunidades 

em ambientes aquáticos frente a distúrbios ambientais. Em cada capítulo exploramos 

aspectos distintos da reorganização de metacomunidades após a contaminação por 

agrotóxicos por meio de experimentos manipulativos, em mesocosmos aquáticos. No 

primeiro capítulo mantivemos a dispersão fixa e manipulamos a intensidade do distúrbio 

ao criar metacomunidades inteira e parcialmente contaminadas por fipronil. Já no 

segundo, manipulamos os níveis de intensidade de dispersão e mantivemos fixo a 

estrutura espacial da contaminação. Esperávamos observar que os distúrbios ambientais 

simulados com o pesticida fipronil reorganizariam as comunidades de maneira diferente 

dependendo da escala espacial e temporal da contaminação e da dispersão entre as 

comunidades locais. 

 No primeiro capítulo, encontramos que a contaminação por fipronil causou 

variação na abundância e incidência das espécies, resultando em mudanças na estrutura 

e diversidade das metacomunidades de zooplâncton. Os efeitos da contaminação por 

fipronil foram maiores nos copépodos em comparação com os cladóceros. Encontramos 

que a estrutura espacial da contaminação afetou a sincronia espacial entre as 

comunidades locais, limitando a composição das comunidades a um conjunto de 

espécies mais tolerantes à poluição. As metacomunidades inteiramente perturbadas 

apresentam respostas diferentes das metacomunidades parcialmente perturbadas por 

um distúrbio de poluição. Essa evidência sugere que as comunidades-chave, que não 

foram contaminadas pelo pesticida, foram importantes na manutenção da diversidade e 

composição das metacomunidades, compensando parcialmente os efeitos negativos da 

contaminação. 
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Já no segundo capítulo, encontramos que a estrutura das metacomunidades 

aquáticas foi influenciada pela dispersão e contaminação por pesticidas, mas sem 

evidências fortes de um retorno ao estado anterior ao distúrbio influenciado pela 

dispersão. O gradiente de contaminação e o tempo foram fatores determinantes das 

variações nas associações e abundâncias das espécies, alterando a estrutura da 

metacomunidade. A contaminação por fipronil levou a variações na abundância das 

espécies, enquanto a ocorrência permaneceu relativamente estável. De maneira geral, 

alguns táxons foram mais sensíveis aos efeitos do pesticida do que outras, como náuplios 

de calanoida e cyclopoda. As respostas das metacomunidades a contaminação por 

fipronil foram dependentes das relações entre espécies, sugerindo que as espécies que 

coocorrem positiva e negativamente apresentam semelhanças ecológicas entre si. 

Encontramos que a associação entre táxons pode indicar a existência de grupos de 

espécies que respondem de maneira semelhante ao distúrbio, independentemente da 

intensidade da dispersão ou da estrutura espacial de contaminação.  

Em resumo, estes estudos proporcionaram uma compreensão de como a estrutura 

de metacomunidades aquáticas responde a distúrbios ambientais, especificamente à 

contaminação por pesticidas. Nossos principais resultados destacaram como a estrutura 

espacial das metacomunidades e a dispersão atuaram na dinâmica das comunidades 

afetadas por um pesticida, e como a contaminação afetou a abundância das espécies 

dentro das metacomunidades. Estudos futuros podem incorporar diferentes metodologias 

de experimentação em mesocosmos, permitindo uma compreensão mais abrangente das 

interações entre as espécies e suas respostas a distúrbios em ecossistemas aquáticos. 

Por exemplo, investigações futuras podem explorar melhor o entendimento do papel da 

dispersão afetando a dinâmica de metacomunidades aquáticas de água doce. Além disso, 

abordagens experimentais em mesocosmos podem contribuir para entender os 
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processos ecológicos que moldam as metacomunidades. Por fim, destacamos a 

importância da compreensão e avaliação de mudanças na estrutura das comunidades 

local e regionalmente, especialmente em relação às mudanças no ambiente causadas 

por ações antrópicas. 

 

 
 

 


