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AVALIACAO DE ESTRATEGIAS PARA BIOMONITORAMENTO DE RIOS DE
GRANDE PORTE UTILIZANDO INSETOS AQUATICOS

RESUMO
O biomonitoramento é um método eficaz para a avaliacdo dos efeitos dos impactos antropogénicos

sobre a qualidade dos ambientes aquaticos. Ecossistemas de rios de pequeno e médio porte sdo
abundantes e relativamente mais faceis de coletar do que trechos de grande porte. Como resultado, boa
parte dos protocolos de monitoramento de rios foi desenvolvida para pequenas bacias. Reconhecendo
a importancia dos rios de grande porte para as pessoas e também para a salde ambiental, a
comunidade cientifica e agéncias ambientais tém concentrado esforgos em desenvolver protocolos
especificos para estas situacdes. Dentre outros aspectos, dois sdo particularmente importantes: i) o
esforco amostral a ser empregado (se diferente ou ndo do definido para trechos pequeno/médio porte e
se as faunas seriam compativeis o suficiente para o emprego de um mesmo indice biolégico); e ii)
reconhecendo a falta de areas de boa qualidade ambiental (referéncias), se é possivel desenvolver
programas que respondam aos gradientes ambientais. No primeiro capitulo desta dissertacdo
avaliamos duas técnicas de subamostragem comumente utilizadas em Protocolos Ré&pidos de
Bioavaliacgdo (por area fixa ou por numero fixo de individuos) em trechos de pequeno e grande porte e
a influéncia do esforco subamostral nas métricas bioldgicas. No Brasil, poucos estudos abordaram
estes métodos, sobretudo em rios de grande porte. Nossos resultados indicam o nimero minimo de
parcelas e numero minimo de individuos necessarios para o biomonitoramento em trechos de pequeno
e de grande porte e as vantagens em utilizar o método de area fixa. No segundo capitulo, buscando
contribuir com a implantagdo de programas de biomonitoramento em bacias com poucas ou nenhuma
area de referéncia, foi avaliada uma estratégia alternativa a tradicionalmente utilizada (em que a
avaliacdo da qualidade dos rios é estabelecida em funcdo do quanto o local difere de areas que
possuem condi¢Bes naturais ou minimamente impactadas). A abordagem consistiu em avaliar a
integridade ecoldgica dos rios através da constru¢do de um modelo preditivo baseado no potencial de
ocorréncia de um taxon em cada localidade, construido através do pool regional de taxons, das
caracteristicas ambientais do local (filtros) e nas preferéncias e tolerancias ambientais de cada taxon. O
resultado do modelo avalia a relacdo entre taxons esperados (com potencial de ocorréncia) e
observados, sendo que a auséncia dos taxons esperados em um local é considerada uma resposta aos
impactos naquele trecho. Os resultados indicaram que o indice OPP (Observed proportional of
potential) teve bom desempenho em separar classes de impactos e uma alta correlagdo com variaveis
ambientais e indices multimétricos. Ainda assim, foram feitas recomendagdes para a melhoria do
modelo preditivo. Os dois capitulos desta dissertagdo contribuem para a implantagdo de programas de
biomonitoramento e para a gestdo de rios de grande porte no estado do Rio de Janeiro.

Palavras-chave: macroinvertebrados; ndo-vadeavel; indice bioldgico; modelos preditivos; condicdo de
referéncia; locais de referéncia; filtros ambientais; tracos ecoldgicos; subamostragem.
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EVALUATION OF STRATEGIES FOR BIOMONITORING OF LARGE RIVERS USING
AQUATIC INSECTS

ABSTRACT

Biomonitoring is an effective method for evaluating the effects of anthropogenic impacts on the
quality of aquatic environments. Streams and medium-sized rivers are abundant and relatively easier
to collect compared to large rivers. As a result, the majority of biomonitoring protocols were designed
for small basins. The recognition of the importance of large rivers for people and environmental health
made the scientific community and environmental agencies to focus on developing specific protocols
for these ecosystems. For that, two aspects are particularly important: i) the sampling effort (if
different than the established for small/medium-sized rivers, and if the fauna between river sizes are
similar, what would allow the use of the same biological index); and ii) recognizing the absence or
scarcity of areas of good environmental quality (references) in larger river basins, if it is possible to
develop programs that detect the environmental gradient. In the first chapter, we evaluated two
subsampling techniques commonly used in Rapid Bioassessment Protocols (fixed-area and fixed-count
of individuals) for small and large reaches, and the influence of the subsampling effort on biological
metrics. In Brazil, few studies have addressed these methods, especially for large rivers. Our results
indicate the minimum number of quadrats and individuals required for the bioassessment in
small/medium and large rivers and we discuss the advantages of using the fixed area approach. In the
second chapter, aiming to contribute to the implementation of biomontoring programs in basins with
scarcity or absence of reference areas, we evaluated an alternative approach to the more commonly
used (where the assessment of river quality is established by comparing the test site to areas that have
natural conditions or are minimally impaired). This approach consisted of building a predictive model
based on the potential occurrence of a taxon at a given location, built by using the regional pool of
taxa, the environmental characteristics of each site (filters) and environmental preferences and
tolerances of each taxon. The model evaluates the relationship between expected taxa (with a natural
potential to occur in a site) and observed taxa. The absence of an expected taxon in a given site is
considered a response to impairment. The index OPP (Observed proportional of potential) was able to
discriminate sites by classes of impairment and had a high correlation with environmental variables
and multimetric indices. We made recommendations to improve the model. Both chapters contributed
to the implementation of biomonitoring programs and large rivers management in the state of Rio de
Janeiro.

Keywords: Macroinvertebrate; non-wadeable; biotic index; reference condition; reference sites;
predictive models; environmental filters; ecological traits; subsampling.
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1.  INTRODUCAO GERAL

1.1. GESTAO AMBIENTAL

Os ecossistemas aquaticos tém sido alterados de forma significativa em funcéo de
maltiplos impactos ambientais decorrentes de atividades antropicas, o que gera grande
preocupacdo em relacdo a disponibilidade e qualidade dos recursos hidricos (MILLENIUM
ECOSYSTEM ASSESSMENT, 2003). Os impactos da ma gestdo destes recursos interferem
nas caracteristicas hidroldgicas, fisicas e quimicas da adgua (CHATZINIKOLAOU et al.,
2006), na integridade ecologica dos rios alterando a estrutura e composi¢do das comunidades
bioldgicas (SUGA & TANAKA, 2013) e produzem efeitos negativos sobre a satude humana,
potencializando a transmissdo de doencas de veiculacdo hidrica (WORLD HEALTH
ORGANIZATION, 2005; OKAMURA & FEIST, 2011; KOVATS & BUTLER, 2012).

O gerenciamento ambiental adequado é essencial para solucionar problemas relativos
a degradacdo e escassez, assegurando a disponibilidade de agua para futuras geracOes
(TUNDISI, 2008; GROOT et al., 2012). Ferramentas de diagnostico da qualidade ambiental
(ROSENBERG & RESH, 1993) auxiliam na regulacdo, controle e sustentacdo de planos de
acOes e decisdes politicas visando conservacdo dos ecossistemas aquaticos (GOMES &
BARBIERI, 2004; DOUVERE & EHLER, 2010).

1.2.  LEGISLACAO AMBIENTAL

A crescente necessidade de avaliacdo da integridade dos ecossistemas € acompanhada
por mudancas legislativas e institucionais no Brasil. Apesar dos principios basicos para a
gestdo dos recursos hidricos estarem pautados na Constituicdo Federal de 1988 e
regulamentados na Legislacdo Federal 9.433 de 1997 (GOMES & BARBIERI, 2004), alguns
avancos referentes ao estabelecimento de ferramentas e diretrizes para a avaliagédo e
conservacdo dos ecossistemas aquaticos foram obtidos (BUSS et al., 2008) apos a
promulgacdo da CONAMA n° 274 de 2000 (Conselho Nacional de Meio Ambiente), que
define os critérios com relacdo aos padrdes de balneabilidade em aguas brasileiras; Portaria do
Ministério da Saude n° 2.914 de 2011, que define a qualidade e os padrbes de potabilidade da
agua para o consumo humano; CONAMA n°357 de 2005, que dispbe sobre os padrdes de

classificagdo dos corpos hidricos e diretrizes para 0 enquadramento segundo o0 seu uso, além

1
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de estabelecer as condicOes e padrdes de langcamento de efluentes em cada classe, sendo a
primeira legislacdo que cita o uso de instrumentos de avaliacdo bioldgica (Artigo 8°,
pardgrafo 3°) “a qualidade dos ambientes aquéaticos poderd ser avaliada por indicadores
biologicos, quando apropriado, utilizando-se organismos e/ou comunidades aquaticas.”;
CONAMA n° 430 de 2011, que complementa e altera a resolugdo CONAMA n° 357 de 2005,
designando condicdes, padrdes, parametros e diretrizes para o lancamento de efluentes em
corpos de agua receptores, indicando a utilizacdo da ecotoxicologia como ferramenta para
monitoramento da agua, (Artigo 18° caput; parégrafo 1°).

Apesar das reformas legais ocorridas no setor de recursos hidricos no Brasil
vislumbrarem o uso sustentavel e a gestdo adequada dos ecossistemas aquaticos, a politica
ambiental ainda se mostra incipiente para manter a integridade ecoldgica dos ecossistemas
aquaticos. O arcabouco legal brasileiro ainda ndo ressalta questdes essenciais para a gestéo,
como a adoc¢do de critérios mais adequados e rigorosos de monitoramento e a padronizacao
das metodologias aplicadas (BUSS et al., 2008). Isto gera dados incomparaveis entre
diferentes programas e regides e afeta a inferéncia sobre o estado ecoldgico e o grau de
confiabilidade das avaliagdes ecoldgicas individuais (CAO & HAWKINS, 2011).

1.3. BIOMONITORAMENTO

O primeiro passo para a resolucdo dos problemas sdcio-ambientais gerados pela ma
gestdo dos recursos hidricos é o desenvolvimento de metodologias de diagnoéstico eficientes.
Desde a década de 1970, pesquisadores e gestores de recursos hidricos da Europa Ocidental e
da América do Norte (PRATT & COLER, 1976; ROSENBERG & RESH, 1993; BONADA
et al., 2006; KARR & CHU, 2006; HERING et al., 2010) argumentam que as metodologias
tradicionais de classificacdo de aguas, baseadas em caracteristicas fisicas, quimicas e
bacteriolégicas, ndo sdo suficientes para atender aos usos multiplos da agua, sendo
particularmente deficientes na avaliacdo da qualidade estética, de recreacdo e ecoldgica por
avaliarem o ambiente apenas no momento em que foram coletadas, como uma fotografia do
rio (LI et al., 2010). Assim, torna-se necessario um grande nimero de analises, geralmente
custosas, 0 que inviabiliza seu uso como Unica ferramenta para a realizacdo de um

monitoramento temporal eficiente (BUSS et al., 2008).

De modo a aumentar a eficiéncia dos sistemas de deteccdo de impactos ambientais
diversas pesquisas em todo o mundo apontam a importancia de integracdo destes resultados
com caracteristicas bioldgicas dos ecossistemas (ROSENBERG & RESH, 1993; BUSS et al.,
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2003; OERTEL & SALANKI, 2003; RASHLEIGH et al., 2013). A ldgica desta abordagem,
chamada de monitoramento biolégico ou biomonitoramento, baseia-se no fato de que os
organismos estdo submetidos a condi¢cdes ambientais durante toda a sua vida e, portanto, séo
capazes de responder a uma serie de distarbios (naturais ou antropogénicos), sintetizando a
historia recente das condi¢cdes ambientais, como um filme longa-metragem (CAIRNS &
PRATT, 1993). Isto permite que avaliacdes bioldgicas sejam utilizadas com eficiéncia na
deteccdo tanto de langamentos tdxicos agudos quanto de langcamentos crbnicos continuos
(PAUW & VANHOOREN, 1973; GOMES & BARBIERI, 2004). Além disso, as
metodologias bioldgicas sdo bastante eficazes na avaliacdo de poluicdo ndo pontual (difusa),
tendo, portanto, grande valor para avaliacdes em escala regional (PRATT & COLER, 1976).
Mesmo em casos de langamentos continuos dentro das normas estabelecidas por lei, 0 uso da
biota aquética € uma importante ferramenta na avaliagdo da qualidade da &gua. Isso se deve a
um processo natural denominado biomagnificacdo, que é a transmissdo de compostos que nédo
sdo metabolizados ou excretados pelos organismos para o nivel superior da cadeia trofica. Em
alguns casos esses compostos podem ser tdxicos se acumulados, como no caso de metais
pesados e de pesticidas organoclorados (HENNY et al., 2003; HENNY et al., 2009). Portanto,
mesmo estando dentro das normas legais de lancamento, esses efluentes podem estar
degradando as inter-relacbes bioldgicas, extinguindo espécies e gerando problemas de

qualidade de vida para as populacGes que utilizam aquele recurso.

A integracdo entre os métodos tradicionais e os fornecidos pela analise bioldgica
oferece uma melhor compreensdo sobre os impactos, pois os parametros fisico-quimicos
permitem a caracterizacdo do tipo e a intensidade dos estressores, inferindo apenas
indiretamente sobre os efeitos nos organismos. J& o biomonitoramento fornece informacdes
sobre os efeitos de estressores no sistema bioldgico, podendo-se eventualmente inferir sobre a
qualidade e quantidade do distdrbio (BUSS et al., 2008). O uso combinado destas ferramentas
aumenta o potencial de deteccdo das causas e de avaliacdo dos efeitos de estressores sobre 0s

ecossistemas aquaticos.

1.3.1. Macroinvertebrados como indicadores biol6gicos

Diferentes grupos taxondmicos podem ser utilizados como bioindicadores
(BARBOUR et al., 1999; AQEM, 2002; HERING et al., 2010), sendo eles organismos ou

comunidades no qual a presenca, abundancia e/ou comportamento permita demonstrar 0s
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efeitos de estressores sobre a biota, fornecendo informacdes sobre a qualidade do ambiente
(MARKERT et al., 2003; BONADA et al., 2006). Além de demonstrarem a interacdo em
longo prazo de diversas condi¢cbes ambientais, devem possuir algumas caracteristicas
essenciais, como: taxonomia consolidada, sendo facilmente identificados (dependendo do
nivel taxondmico utilizado); ampla distribuicdo; caracteristicas ecoldgicas bem conhecidas;
abundancia numérica; adequacdo para experimentos em laboratério; alta sensibilidade aos

estressores ambientais; possibilidade de quantificagdo e padronizagéo (LI et al., 2010).

Os macroinvertebrados bentonicos estdo entre os organismos mais utilizados em
programas de biomonitoramento, pois a estrutura das comunidades geralmente apresentam
mudancas previsiveis, permitindo identificar os efeitos das acfes antropicas (BARBOUR et
al., 1999; AQEM, 2002; BOYLE & FRALEIGH, 2003; HERING et al., 2010). Outras
vantagens do uso deste grupo sdo: alta diversidade na maior parte dos ecossistemas aquéaticos
— 0 que permite avaliar a qualidade de virtualmente qualquer corpo d’agua; seu
comportamento razoavelmente sedentario permite uma analise mais precisa das condicdes
locais (microescala); possuem taxonomia bem definida para niveis superiores (p.ex. ordem,
familia) na regido neotropical, sendo relativamente faceis de identificar; e as metodologias de
coleta séo simples e de baixo custo (PLAFKIN et. al., 1989; ROSENBERG & RESH, 1993;
BONADA et al., 2006). O uso de macroinvertebrados benténicos como bioindicadores é
adequado por sua especificidade em relacdo a certos tipos de impacto, ja que indmeras
espécies sdo comprovadamente sensiveis a um tipo de poluente, mas tolerantes a outros
(WASHINGTON, 1984). Assim, indices podem ser criados especificamente para detectar
derramamento de 6leo, poluicdo organica, alteracdo de pH da agua, lancamento de pesticidas,
entre outros. Outra vantagem € a maior eficiéncia na deteccdo de fontes de poluicdo difusa a
um custo significativamente menor (LENAT & BARBOUR 1994).

No Brasil, véarios estudos vém sendo conduzidos com este grupo bioldgico
(CALLISTO et al, 2001; SONODA, 2009; CARDOSO & NOVAES, 2014), sendo ideal para
teste de metodologias de monitoramento biolégico (BUSS et al., 2003; BUSS et al., 2008;
GOULART & CALLISTO, 2003).
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1.3.2. Indices bioldgicos

O biomonitoramento parte de conhecimentos académicos sobre as comunidades
bioldgicas e suas respostas aos impactos e gradientes naturais. Para serem utilizados em
programas de biomonitoramento — geralmente realizado por agéncias ambientais — estes
métodos devem ser réapidos, eficientes e de baixo custo (BARBOUR et al., 1999; BUSS &
BORGES, 2008; OLIVEIRA et al., 2011; BUSS & VITORINO, 2010). O método conhecido
como Protocolos de Avaliacdo Rapida (Rapid Bioassessment Protocols; RBP), é desenhado
para incorporar tais caracteristicas, mantendo eficiéncia no processamento e anélise de dados
com métodos de relativo baixo custo e agilidade (BARBOUR et al., 1999).

A logica dos RBPs ¢ comparar “rios-teste” com dreas de referéncia (idealmente
aqueles ‘minimamente impactados’ de acordo com o conceito de condicdo de referéncia — do
inglés, Reference Condition Approach, STODDARD, et al., 2006) através do uso medidas
biologicas (chamadas de ‘métricas’). A diferenga entre os rios-teste em relacdo as areas de
referéncia expressa uma medida do impacto. Logo, estas métricas biologicas sdo usadas como

um sistema de classificacdo do estado ecoldgico do rio (BARBOUR et al., 1996).

A maioria dos paises que possuem programas de monitoramento de larga-escala
utilizam hoje indices multimétricos, ou seja, ndo baseados em apenas uma métrica, mas sim
em respostas de um conjunto de métricas (BARBOUR et al., 1999; AQEM, 2002; HERING
et al., 2010; BAPTISTA et al. 2013). A eficiéncia da aplicacdo deste indice resulta do fato de
que os disturbios causados ao ecossistema sdo refletidos no conjunto de métricas escolhidas,
fornecendo informacg6es sobre as condigfes atuais e passadas do ecossistema, integrando os
efeitos de estressores cumulativos (BARBOUR et al., 1999; (BONADA et al., 2006; JUN et
al.,, 2012). Algumas métricas biolégicas mais comumente usadas em programas de
monitoramento sdo relacionadas a nimero de espécies (riqueza), composicdo da comunidade
(abundancia de grupos taxonémicos considerados tolerantes ou sensiveis aos impactos),
indices de diversidade, medidas tréficas e indices bidticos (ROSENBERG & RESH, 1993;
BARBOUR et al., 1999; HERING et al., 2010). Tais indices multimétricos sdo capazes de
sintetizar a complexidade biol6gica do sistema, sendo uma ferramenta simples e eficaz
(PLAFKIN et al., 1989).
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1.4. FUNCIONAMENTO DO ECOSSISTEMA

As caracteristicas estruturais e funcionais, geralmente definem o ecossistema aquatico
(GESSNER & CHAUVET, 2002). Para entender o funcionamento destes ecossistemas é
necessario adotar analises de caracter holisticos, que sejam capazes de englobar indicadores
estruturais (relacionados aos padrbes espaco-temporal das comunidades aquéticas e dos
recursos) e indicadores funcionais (relacionados aos processos ecossistémicos) (GESSNER &
CHAUVET, 2002; IMBERGER et al., 2010). O uso integrado dos indicadores promove uma
melhor avaliagdo dos ecossistemas, auxiliando decisdes politicas e a¢Bes para a restauracdo
destes ambientes ( BUNN & DAVIES, 2000; FEIO et al., 2010).

Os ecossistemas sao regulados por processos que ocorrem em diferentes escalas, onde
escalas menores sdo condicionadas por processos que ocorrem em sistemas maiores dos quais
sdo integrantes (FRISSELL et al., 1986). O status ecoldgico do rio e a distribuicdo dos taxons
pode ser modificado através de interferéncias em parametros essenciais como tipo de
substrato, temperatura, geomorfologia, interacGes biolégicas (BUNN & DAVIES, 2000;
BAPTISTA et al, 2001; SILVEIRA et al., 2006), sazonalidade, vegetacao ciliar (BISPO et al.,
2006), regime de fluxo e disponibilidade recursos (MERRIT & CUMMINS, 1996),
disponibilidade de microhabitats, heterogeneidade de habitats (CRISCI-BISPO et al., 2007),
variaveis fisicas e quimicas (BUSS et al., 2002; SILVEIRA et al., 2006; MILESI et al., 2008)
e 0 uso da terra (MOLOZZI et al., 2007; HEPP & SANTOS, 2009 ; HEPP et al., 2010;
SENSOLO et al., 2012.

Os fatores ambientais combinados de diferentes maneiras em um local proporcionam
heterogeneidade ambiental capaz de interferir no estabelecimento e perda de espécies, assim
como na recolonizacdo das mesmas, o0 que contribui para a estabilidade da comunidade e o
funcionamento do ecossistema (TILMAN, 1996). A manutencdo de um sistema resistente e
resiliente frente as mudancas ambientais depende da diversidade de espécies do ecossistema,
pois quanto maior a diversidade de espécies maior é a diversidade funcional e de resposta
(ELMQVIST et al., 2003; HOOPER et al 2005; CARDINALE et al., 2006; HECTOR &
BAGCHI, 2007). O entendimento de como as alteragcBes antropicas influenciam nas
caracteristicas e nas comunidades bioldgicas ainda constitui um desafio para o estudo e o
manejo do sistema de rios (WANG et al., 2006). As comunidades bioldgicas respondem a
estes processos decorrentes da urbanizacgéo e alteracdo do uso do solo com homogeneizagéo
da fauna, através da diminuigdo da riqueza de espécies, provocando aumento da dominéncia

de espécies tolerantes, provocando extingdes locais de espécies sensiveis e ocorréncia de
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espéecies invasoras. (HOOPER et al. 2005; GARDINER et al., 2009). Tais alteracGes
modificam drasticamente a estrutura e funcionamento dos ecossistemas (HOOPER et al.
2005), podendo provocar mudangas severas, custosas ou impossiveis de serem revertidas ou
solucionadas (HOOPER et al., 2005; WALSH et al., 2005)

1.5. BIOMONITORAMENTO EM RIOS DE GRANDE PORTE

Os Protocolos para a amostragem da fauna de rios de grande porte devem ser claros,
eficientes, consistentes, rapidos, relativamente simples, de baixo custo, e reprodutiveis para
que sejam usados em programas de biomonitoramento (FLOTEMERSCH & CORMIER,
2001; RASHLEIGH et al., 2013; FLOTEMERSCH et al., 2014). Uma das alternativas mais
empregadas para reduzir o tempo de processamento das amostras e, logo, dos custos, é a
técnica da subamostragem, que consiste na analise de uma parcela do total da amostra — desde
que mantenha informacdo bioldgica suficiente para a caracterizacdo dos impactos. Duas
formas principais para realizar a subamostragem estdo sendo utilizadas em programas no
mundo inteiro: por area fixa ou por numero fixo de individuos (e.g. BARBOUR &
GERRITSEN, 1996; OLIVEIRA et al.,, 2011; QU et al., 2013). Cada método apresenta
vantagens especificas. No Brasil, poucos estudos abordaram estes métodos, sobretudo em rios
de grande porte, sendo uma lacuna importante a ser preenchida para a aplicacdo de programas

de biomonitoramento no pais.

Visando contribuir para a implantacdo de um programa de bioavaliacdo rapida com
insetos aquaticos em rios de grande porte, o CAPITULO | tem como objetivo fornecer
informacdes que contribuam para a padronizagdo de metodologias de subamostragem. Na
tentativa de atender esse objetivo foram testadas técnicas de subamostragem, o esforco de
subamostragem mais adequado para trechos de pequeno e grande porte, a influéncia do
esforco subamostral nas métricas biologicas e a eficiéncia dos dois métodos de

subamostragem (nimero fixo de invididuos e areas fixas).

O biomonitoramento de rios de grande porte oferece desafios. Estes sistemas
apresentam estressores difusos (ndo-pontuais) e que geralmente sdo mascarados pelo acumulo
de impactos ao longo de sua extensdo (FLOTEMERSCH et al. 2006), dificultando a
identificacdo da relacdo entre causa-efeito dos estressores da condicdo ecologica destes rios
(PAN et al.,, 2012). A dificuldade de encontrar areas que possam servir de base para
estabelecer a condicdo de referéncia (locais minimamente impactados) torna a avaliacdo
ecoldgica ainda mais complexa (CHESSMAN & ROYAL, 2004; BIRK et al., 2012). Esta
dificuldade ¢é decorrente do historico de degradacdo ambiental ocasionado pelas crescentes
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densidades populacionais no mundo, inclusive no Brasil (PARDO et al., 2012; FEIO et al.,
2013; ELIAS et al., 2015). A dificuldade em definir areas de referéncia tem motivado o

desenvolvimento de métodos alternativos de avaliag¢éo.

Visando contribuir com conhecimentos para solucionar este problema, o CAPITULO
Il desta dissertacdo tem como objetivo o desenvolvimento de uma ferramenta alternativa
capaz de avaliar a integridade ecologica de rios através da constru¢do de um modelo preditivo
baseado na abordagem de filtros ambientais. O uso desta abordagem é vantajosa para a gestdo
dos recursos hidricos por permitir a avaliagdo de rios mesmo onde areas de referéncias séo

escassas ou inexistentes.
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CAPITULO |

AVALIACAO DO ESFORCO DE SUBAMOSTRAGEM PARA PROTOCOLOS
DE BIOAVALIACAO RAPIDA EM RIOS DE GRANDE PORTE

RESUMO

As técnicas de subamostragem (por area fixa ou por namero fixo de individuos) sdo
frequentemente utilizadas em Protocolos Réapidos de Bioavaliacdo por permitir reducao
no tempo e custo do biomonitoramento. Esta técnica consiste na analise de uma parcela
do total da amostra — sendo indicada desde que mantenha informacao bioldgica suficiente
para a caracterizacdo dos impactos. Cientes que desenvolver estes métodos € fundamental
para obter uma amostragem representativa da fauna, este estudo consiste em testes de
métodos de subamostragem com comunidades de insetos aquaticos. Na tentativa de
atender esse objetivo foram testadas técnicas de subamostragem (nimero fixo de
invididuos e areas fixas), quanto ao esforco de subamostragem mais adequado para
trechos de pequeno e grande porte, a influéncia do esfor¢o subamostral nas métricas
bioldgicas e a eficiéncia dos dois métodos de subamostragem. No método de area fixa, o
numero minimo de 8 parcelas (1/3 da amostra original) foi suficiente para representar o
total das amostras em trechos de pequeno e de grande porte, tanto para métricas de
riqueza quanto para métricas de percentual e diversidade. Para o método de numero fixo
de individuos amostras com alta riqueza e abundancia exigiu maior nimero de individuos
para trabalhar com métricas de riqueza (>500 individuos) do que amostras com baixa
riqueza e abundancia (400 individuos). Recomendamos o uso do método de area fixa,
pois este método confere uma estabilidade maior dos dados e possibilidade de
padronizacdo. Possui a capacidade de registrar no minimo 70% da riqueza total da
amostra para um esforco de 8 parcelas, independente da abundéncia total da amostra e
registrar a ocorréncia de tdxons abundantes e raros com a mesma eficiéncia, independente
de suas abundancias relativas. Enquanto o método de nimero fixo mostrou-se sensivel a
abundancia total da amostra e abundancia relativa dos taxons, subestimando a riqueza de

taxons em amostras com alta abundancia de taxons.
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INTRODUCAO

Os ecossistemas de rios vém sendo alterados significativamente e em escala e
velocidade sem precedentes (MILLENIUM ECOSYSTEM ASSESSMENT, 2003). Os
diversos servigos ecossistémicos oferecidos por estes ambientes sdo imprescindiveis para
a saude, bem estar, sustento e sobrevivéncia humana (GROOT et al., 2012). Para uma
gestdo ambiental adequada é fundamental o uso de técnicas de diagndstico baseadas nao
apenas em analises fisicas, quimicas e bacterioldgicas, mas também em informac6es
bioldgicas sobre a estrutura e funcionamento desses sistemas (ROSENBERG & RESH,
1993; BUSS et al., 2003; OERTEL & SALANKI, 2003; RASHLEIGH et al., 2013). O
uso de técnicas de monitoramento bioldgico (biomonitoramento) é a forma mais eficaz
para a avaliacdo dos efeitos dos impactos antropogénicos sobre a qualidade dos
ambientes aquaticos, auxiliando no direcionamento de politicas e na elaboragdo de planos

de acdo para estes ecossistemas.

Os ecossistemas de rios de pequeno e médio portes sdo abundantes e
relativamente faceis de coletar, comparados aos trechos de grande porte. Como resultado,
boa parte dos protocolos de monitoramento de rios foram desenvolvidos para pequenas
bacias (FLOTEMERSCH et al., 2006a; PAN et al., 2012) e o uso dessas metodologias
para rios de grande porte ja se mostraram inadequados em algumas situacdes
(FLOTEMERSCH & CORMIER, 2001a; 2001b; BLOCKSOM & FLOTEMERSCH,
2005). O reconhecimento da falta ou inadequacdo de métodos para esses sistemas tem se
refletido no interesse recente da comunidade cientifica e das agéncias ambientais em
desenvolver protocolos exclusivamente desenhados para rios de grande porte (ANGRADI
et al., 2009; BIRK et al., 2012; FLOTEMERSCH et al., 2014). As diferencas nas
condicdes fisicas e nos inputs de energia que ocorrem em fungdo do tamanho da calha,
inclinacdo, influéncia da mata ciliar e do grau de sombreamento e de penetracdo de luz
contribuem para a diferenciacdo do rio ao longo do seu curso, resultando em um
continuum de ajustamento bidtico, transporte, utilizacdo e armazenagem de matéria
organica (VANNOTE et al., 1980; JIANG et al., 2011).

N&o ha um limite fisico pré-definido para determinar quando um rio deve ser
considerado “de grande porte”. Porém, um sistema de classificagdo comumente aceito
para fins de gestdo de ecossistemas € o de “rios ndo-vadeaveis”, ou seja, aqueles trechos

onde ndo € mais possivel atravessd-los a pé ou ao longo da sua extensdo
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(FLOTEMERSCH et al., 2006a). Devido a necessidade de uma maior infraestrutura para
coletas (por exemplo, barco, motor, equipamento de seguranca e treinamento de equipe) —
que resulta em um custo mais alto quando comparado as coletas de trechos de
pequeno/médio porte — os trechos ndo-vadeaveis sao relativamente pouco conhecidos
quanto aos fatores que influenciam na funcdo, estrutura e composicdo de suas
comunidades bioldgicas (MCDONALD et al., 2004; COLLIER & LILL, 2008).

O biomonitoramento destes ecossistemas traz desafios, devido a maior
complexidade e a dificuldade de acesso e de amostragem (FLOTEMERSCH &
CORMIER, 2001a; BLOCKSOM & JOHNSON, 2009), aumentando o custo e a logistica
requerida para a aplicagdo de métodos de amostragem (FLOTEMERSCH et al., 2006a).
Apesar destas dificuldades, investir no desenvolvimento de ferramentas para andlise
destes ambientes é de suma importancia, visto que estes sistemas sdo estratégicos por
servirem de abastecimento, transporte, irrigacdo e recreacdo para grandes populacbes
(DOLEDEC & STATZNER, 2008). No Brasil, existem algumas iniciativas para o
biomonitoramento de rios de grande porte, por exemplo, o protocolo desenvolvido pela
CETESB (Companhia ambiental de S&o Paulo) que aponta estratégias para o
planejamento amostral, métodos de amostragem, métodos de analises e tratamento dos
dados com o uso de comunidades bentonicas (KUHLMANN et al., 2012).

1.1.  Estabelecimento de metodologias de subamostragem

Protocolos para a amostragem da fauna de rios de grande porte precisam ser
claros, consistentes, relativamente simples, de baixo custo e reprodutiveis para que sejam
usados em programas de biomonitoramento. E, para serem aplicaveis, devem ser eficazes
e eficientes na determinacdo do grau de impacto dos rios e considerar as limitacGes dos
gestores, agéncias ambientais e/ou outros usuérios destas ferramentas (BUSS et al.,
2008). Para tal, no que diz respeito aos protocolos de coletas, trés questdes fundamentais
devem ser cuidadosamente analisadas e testadas (FLOTEMERSCH et al., 2006b).
Primeiro, deve haver uma técnica de coleta (p.ex. tipo de amostrador e malha) que
assegure a captura da fauna de macroinvertebrados em todas as condicOes e habitats
destes rios. Segundo, deve haver um esforco amostral (p.ex. nimero de amostras e
extensdo do trecho a ser coletado) que represente a fauna dos diversos habitats

disponiveis nas diversas condicdes macroecologicas que podem influenciar estes rios.
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Terceiro, deve haver metodologias de subamostragem, de laboratério e/ou de campo, que
considerem a necessidade de serem o mais rapido possivel (resultando em uma reducao
de custos). Outros fatores importantes, posteriores a etapa das coletas, sdo o nivel de
identificacdo taxondmica minima necessaria para a determinacdo dos impactos
(CHESSMAN et al., 2007; BUSS; VITORINO, 2010) e o indice biologico (p.ex.
monométrico, multimétrico ou preditivo) a ser usado (BONADA et al., 2006; HAWKINS
etal., 2010).

No que diz respeito ao primeiro e segundo itens — referentes ao tipo de
amostrador, malha, extensao do trecho e nimero de réplicas necessarias para representar
a fauna de um trecho de rio ndo-vadedvel — ha concordancia entre os protocolos
desenvolvidos na Europa (BIRK et al., 2012), EUA (FLOTEMERSCH et al., 2006b) e
também no Brasil (KUHLMANN et al. 2012). Por isso, ndo consideramos necessario o
teste destas informac6es. Ja a respeito do terceiro item, sobre técnicas de subamostragem
para rios de grande porte, ainda ndo ha estudos que permitam estabelecer um protocolo
definitivo para regies neotropicais.

A subamostragem, entendida como a analise de uma parcela da amostra, é a
maneira mais utilizada para reduzir o tempo e o custo, desde que garantidas a
representacdo das informacdes bioldgicas para os objetivos de biomonitoramento
(CUFENEY et. al. 1993; BARBOUR et al.,, 1999). A subamostragem pode afetar a
acuracia dos métodos — subestimando significativamente a riqueza total (QU et al., 2013)
pela perda de espécies raras e superestimacdo das abundantes (CAO et al., 1998) — e,
portanto, devem ser testados adequadamente (KING & RICHARDSON, 2002; LORENZ
et al., 2004; QU et al., 2013).

Existem duas formas principais de realizar a subamostragem: por area fixa ou por
namero fixo de individuos (BARBOUR & GERRITSEN, 1996). Em ambos 0s casos, a
amostra é subdividia em parcelas, que sdo sorteadas aleatoriamente e processadas
(OLIVEIRA et al., 2011). A diferenca entre os métodos é que pela area fixa, o nimero de
parcelas a serem processadas € pré-definido (BAKER & HUGGINS, 2005). Na
subamostragem por namero fixo, as parcelas vdo sendo sorteadas até chegar ao namero
fixo estabelecido, que varia de 100 a 500 individuos, de acordo com o protocolo de
amostragem (HERING et al.,, 2010; LIGEIRO et al.,, 2013; BUSS et al.,, 2015;
BARBOUR et al.,1999). Autores, que advogam em favor da area fixa, argumentam que

assim se mantém a representatividade do total de individuos da amostra, 0 que permite
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uma padronizacdo da riqueza por area permitindo comparacGes entre as amostras
(PETKOVSKA & URBANIC, 2010). J& 0 uso de um mesmo numero de individuos,
independente do tamanho real da amostra, ndo permite tal apreciacdo. Ainda assim, este
tem sido o método mais utilizado (BARBOUR & GERRITSEN, 1996; WALSH et al.,
1997; KING & RICHARDSON, 2002; LIGEIRO et al., 2013), embora haja discusséo
sobre 0 nimero a ser analisado (entre 100 e mais de 700 organismos). Como ha o debate
sobre o melhor sistema, alguns 6rgdos adotam uma combinagdo de ambos os métodos
(e.g. pelo menos 1/6 da amostra e 0 minimo de 700 individuos; FURSE et al., 2006).
Como poucos estudos testaram técnicas de subamostragem para rios nao-
vadedveis, e ciente de que desenvolver estes métodos é fundamental para obter uma
amostragem representativa da fauna (DOBERSTEIN et al., 2000), neste estudo
realizaremos testes de métodos de subamostragem com comunidades de insetos
aquaticos, para posterior uso em um programa de bioavaliacdo rapida em rios ndo-

vadeaveis no Estado do Rio de Janeiro.

2. OBJETIVOS

O objetivo deste estudo € testar técnicas de subamostragem para a implantacéo de
um programa de bioavaliagdo rapida em rios de grande porte utilizando insetos aquaticos.
Na tentativa de atender a esse objetivo, (1) testamos o esfor¢co de subamostragem mais
adequado para trechos de pequeno e grande porte; (2) verificamos a influéncia do esforco
subamostral em métricas bioldgicas utilizadas em programas de biomonitoramento; (3)

comparamos a eficiéncia de dois métodos de subamostragem (area fixa e namero fixo de

individuos) em amostras de trechos de pequeno e grande porte.

3.  MATERIAIS E METODOS

3.1. Areade estudo

O estudo abrange cinco das nove regides hidrograficas do Estado do Rio de
Janeiro (CERHI, 2013), priorizando a coleta aos trechos 0 menos impactados possivel:
Rio Mambucaba, Guapiagu, Sdo Jodo, Macaé e Imbé (Figura 1; Tabela 1). Em cada rio,
foram coletados trechos vadeaveis (pequeno/médio porte) e trechos ndo vadeaveis com
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pelo menos uma das duas caracteristicas (adaptadas do sistema aplicado pela Agéncia de
Protecdo Ambiental dos Estados Unidos; FLOTEMERSCH et al. 2006b): 1)
profundidade igual ou superior a 1m e/ou apresentar> 40m de largura em seu fluxo basal;
2) ser de ordem de rio maior ou igual a 5% ordem e apresentar area de drenagem préxima
a 1.200kmz. Inicialmente este estudo foi pensado para ser realizado em 10 rios (10
trechos de pequeno e 10 trechos de grande porte) (Tabela 1). Os cinco rios ndo utilizados
(Preto, Itabapoana, Grande, Pirai e Piabanha) estdo na etapa de identificacdo e serdo

incluidos posteriormente.

Mapa Hidrografico
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Figura 1. Mapa hidrografico do estado do Rio de Janeiro com os locais de coleta (Rio Mambucaba,
Guapiacu, Sdo Jodo, Macaé e Imbé). Trechos de pequeno porte (P1) e Trechos de grande porte (P2).
Dados de hidrografia provenientes da Agéncia Nacional de Agua.
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Tabela 1. Coordenadas em grau decimal dos locais de coleta (datum em WGS86). P1: trechos de
pequeno porte; P2: trechos de grande porte.

NOME LONGITUDE LATITUDE ALTITUDE (m)
Grande P1 -42,25775 -21,99527 286
Grande P2 -42,13826 -22,02384 264
Guapiacu P1 -42,83171 -22,52538 15
Guapiacu P2 -42,90424 -22,62419 40
Imbé P1 -41,968809 -22,00271 340
Imbé P2 -41,457385 -21,762376 10
Itabapoana P1 -41,79337 -20,798 623
Itabapoana P2 -41,78487 -20,79982 599
Macaé P1 -42,20007 -22,430665 76
Macaé P2 -42,177976 -22,427577 47
Mambucaba P1 -44,609642 -22,940556 104
Mambucaba P2 -44,57847 -22,94661 30
Piabanha P1 -42,88522 -22,17407 671
Piabanha P2 -43,0396 -22,20572 526
Pirai P1 -43,97632 -22,6674 394
Pirai P2 -43,94247 -22,64275 392
Preto P1 -44.,080986 -22,175825 463
Preto P2 -43,710616 -22,081797 410
Sao Jodo P1 -42,363774 -22,566249 20
S&o Jodo P2 -42,290739 -22,578605 16

3.2.  Coleta de material bioldgico e parametros fisico-quimicos da agua e ambientais

Em cada localidade, foi selecionado um trecho de 500 metros de rio (de acordo
com métodos descritos em FLOTEMERSCH et al., 2006b e BLOCKSOM et al., 2009)
onde foram estabelecidos 6 transectos com espacamento de 100 metros entre eles (Figura
2). Em cada transecto, foi realizada a coleta de duas amostras em ambas as margens do
rio, a uma distancia de 5 metros do transecto — uma a montante e uma jusante (Figura 2) —
utilizando um coletor do tipo Kick net com malha de 500 pum. Este coletor e malha foram
considerados de melhor custo x beneficio para representacdo da fauna em programas de
biomonitoramento (BUSS & BORGES, 2008). Estas 24 amostras marginais foram
agrupadas para formar uma Unica amostra para cada local. Para os trechos ndo vadeaveis

foi necessaria a utilizagdo de barco para realizar o procedimento de coleta (Figura 3).
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Figura 2. Metodologia de coleta. Coleta em trecho de 500 metros dividido por 6 transectos com
espacamento de 100 metros entre eles. Em cada transecto a coleta de material biolégico ocorre 5 metros a
montante e 5 metros a jusante do rio, totalizando 24 coletas marginais, que agrupadas representam um
trecho de coleta. Figura adaptada de FLOTEMERSCH et al., (2006a).

Em cada trecho, foram registradas em campo medidas de pH; condutividade e
oxigénio dissolvido (sonda MPA 210p LabConte; sonda 550A YSI), além de aspectos
fisicos e ambientais considerados essenciais e associados a integridade dos rios, como
vegetacdo marginal, caracteristicas fisicas e hidroldgicas e padrdo de uso da terra na area
em entorno — analisados através de um Protocolo de Avaliacdo Visual adaptado de
BARBOUR et al. (1999). A agua foi coletada com potes plasticos, no centro do rio e no
ponto médio do trecho amostral, resfriada imediatamente e levada para posterior anélise
no Laboratdrio de Avaliacdo e Promocdo da Satude Ambiental (LAPSA/FIOCRUZ). Em
menos de 24h, foram analisados os parametros dureza total (mg/L CaCOs3), cloretos
(mg/L CI"), alcalinidade total (mg/L), sélidos totais dissolvidos e amdnia (mg/l NH;"), em
equipamento HACH (modelo DR2500), seguindo os protocolos descritos pelo Standard
Methods (APHA 2000).
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Figura 3. (A- B) Coleta marginal em trechos de pequeno porte; (C) Atravessando trecho ndo-vadeavel para
coletar na outra margem; (D-E) Coleta marginal em trechos de grande porte; (F) Andlise fisico-quimica da
agua em campo.

3.3.  Subamostragem

As amostras biologicas coletadas foram armazenadas e conservadas em solucéo
de alcool etilico 80% e levadas ao laboratério para subamostragem seguindo o
procedimento descrito em (OLIVEIRA et al., 2011) (Figura 4). No laboratério, as
amostras foram acondicionadas em um subamostrador (64 x 36cm, subdividido em 24
parcelas de 10,5 x 8,5cm; Patent application number PCT/BR2011/000144) e
homogeneizadas para que o material se distribuisse uniformemente. Cada uma das 24
parcelas foi triada em bandeja, a olho nu e/ou lupa com baixa magnificagdo (maximo 5
vezes) (Figura 4). A fauna encontrada foi registrada para cada parcela. A identificacdo
dos organismos foi realizada ao nivel de familia em microscopio estereoscopico,
utilizando as chaves taxonémicas disponiveis (MERRITT & CUMMINS, 1996; NIESER
& MELO, 1997; CARVALHO & CALIL, 2000; MUGNAI et al. 2010).
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Figura 4. Processamento da amostra. (A) acondicionada no subamostrador; (B) subamostragem; (C)
conservacdo em alcool etilico 80%; (D) bandeja de triagem; (E) identificacdo em estereoscopio.

3.4. Analise dos dados

Para verificar o esforco subamostral minimo suficiente para representar o total da
amostra, foram realizadas 100 aleatorizacbes sem reposicdo, para cada tamanho
subamostral (1-23 parcelas). Sequndo DOBERSTEIN et al. (2000), essa quantidade de
aleatorizacOes é suficiente para estimar com precisdo os valores das métricas. Para cada
métrica e para cada nimero de parcelas (entre 1 e 23), foram calculadas meétricas
bioldgicas (riqueza; indice de diversidade de Simpson; %EPT e %Chironomidae). Para as
métricas indice de Simpson; %EPT e %Chironomidae, dois critérios foram considerados
para a decisdo do numero minimo de parcelas suficiente para representar a amostra total:
(1) ter valor estatisticamente similar, a partir da analise do erro padrdo, ao valor da
métrica para a amostra total (24 parcelas); (2) apresentar um coeficiente de variacdo (CV)
menor do que 10% em relacdo a amostra total. O CV € a proporcdo entre o desvio padrdo
e a média dos valores das métricas. Segundo PETKOVSKA & URBANIC (2010), o uso
de CVs permite comparar a variabilidade das métricas entre os diferentes esforcos
subamostrais e a amostra total. A alta variabilidade entre os valores da métrica significa
imprecisdo quanto ao valor, conduzindo a sobreposic¢des entre as classes de qualidade
tornando impossivel distingui-las, o que interfere no poder discriminatério dos indices
multimétricos (DOBERSTEIN et al., 2000; VLEK et al., 2006; PETKOVSKA;
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URBANIC, 2010). Por isso, a necessidade em selecionar tamanhos subamostrais que
produzem baixa variabilidade. O processo de aleatorizagdo foi realizado no ambiente R
(R DEVELOPMENT CORE TEAM, 2010).

No caso da métrica de riqueza, tendo em vista que em rios com grande
biodiversidade, como os tropicais, existe a tendéncia de que ndo atinja a assintota com o
aumento do esfor¢o subamostral (e.g. DOBERSTEIN et al., 2000; LORENZ et al., 2004;
CLARKE et al., 2006;FLOTEMERSCH et al., 2006b; LIGEIRO et al., 2013), a analise
para esta métrica incluiu alguns critérios para determinar a aproximacdo da assintota
(nivelamento da curva). Foram calculadas curvas de acumulacdo de tadxons criadas a
partir de 1000 permutagdes, sem reposicdo, e com a riqueza estimada por Jacknife 2
(conforme recomendado por MELO & FROEHLICH 2001). Utilizamos para tal o
software estatistico R com o pacote “Vegan” (R DEVELOPMENT CORE TEAM, 2010).
O esfor¢o subamostral foi considerado “suficiente” quando a parcela atendeu aos critérios
estabelecidos: (1) adicdo de uma nova parcela representar o acréscimo de pelo menos
uma familia (ou seja, o acréscimo de esfor¢o de triagem de uma parcela deve produzir
pelo menos uma familia ndo registrada anteriormente na amostra); (2) apresentar um
acréscimo na inclinacdo (do inglés, slope) da curva menor do que 5%. A curva de
inclinacdo representa a proporcdo entre a riqueza estimada na parcela n e a riqueza
estimada na parcela n+1, logo, a inclinagéo indica o percentual de riqueza adquirido com
0 processamento da parcela seguinte. O percentual de 0,05 € utilizado em outros estudos
para estimativas de riqgueza (HORTAL & LOBO 2005; YANG et al., 2013; ENGEMAN
et al., 2015). Segundo GOMEZ-ANAYA et al. (2014), este percentual é suficiente para
registrar até 85% da riqueza total da amostra; (3) possuir um coeficiente de variacdo (CV)
<10%, seguindo a mesma logica das outras métricas.

O numero minimo de parcelas para obter 70% da riqueza relativa (riqueza do
esforgo subamostral em relagcdo a amostra total) foi registrado e uma regressao linear foi
calculada para verificar se o esforco necessario para obter este percentual de riqueza esta
relacionado com a abundéncia total das amostras.

Um ultimo critério foi adotado para verificar se 0 niUmero de parcelas definido por
todas as etapas anteriores apresentaria composicdo e estrutura da comunidade
estatisticamente similar a encontrada para o total da amostra. Isto foi realizado através de
testes de Mantel com 5000 permutacdes e matrizes de distancia de Bray-Curtis entre a
matriz gerada na parcela e a matriz da amostra total. Utilizamos para tal o software
estatistico R com o pacote “Vegan” (R DEVELOPMENT CORE TEAM, 2011).
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Para comparar eficiéncia dos métodos de subamostragem (&rea fixa e numero
fixo), o mesmo conjunto de dados foi utilizado para obter diferentes quantidades de
individuos (200, 300, 400, 500), quantidades normalmente sugeridas e utilizadas por
programas de biomonitoramento (HERING et al., 2010; LIGEIRO et al., 2013; BUSS et
al., 2015). O namero de individuos desejado (200-500) foi calculado a partir dos valores
de abundéancia média por parcela de cada trecho. O nimero de parcelas necessarias para
atingir cada nimero de individuos desejado foi registrado e a inclinacdo da curva e 0 CV
gerados foram calculados, de forma semelhante a realizada para as outras métricas. Como
sugerido por BARBOUR & GERRITSEN (1996), o nimero de parcelas necessarias foi
definido quando atingiu +20% do ndmero de individuos determinado (por exemplo, para
200 individuos, ndo menos do que 160 individuos e ndo mais do que 240 individuos).

4. RESULTADOS

Nos trechos de pequeno porte, a excecdo do rio Macae, a riqueza variou entre 24—
48 familias e a abundancia total entre 856-4177 individuos (total de 11.747 individuos
coletados). A abundancia média por parcela variou entre 35,67-174,04 individuos. O rio
Macaé foi destoante dos demais, com abundancia e riqueza de espécies notadamente
menores (riqueza de 15 familias; abundancia total de 262 individuos; abundancia média
de 10,92 individuos por parcelas) e por isso seus resultados serdo descritos
separadamente. Nos trechos de grande porte a riqueza variou entre 23-38 familias e a
abundancia total entre 824-1.074 individuos (totalizam 6.844 individuos coletados),
excecdo do Guapiacu com 3.200 individuos. A abundancia média por parcela variou entre
30,46— 44,75 individuos. O rio Macaé para este trecho apresentou baixa abundancia de
Chironomidae (15 individuos) em comparagdo com os demais rios, onde este grupo foi o
mais abundante (120-635 individuos). A abundancia relativa dos taxons (frequéncia de
ocorréncia) foi similar entre trechos de pequeno e grande porte, com poucas espécies
abundantes e muitas raras (com baixa frequéncia de ocorréncia). Os taxons mais

abundantes em ambos foram Chironomidae, Leptohyphidae e Baetidae.

27



N. F. Souza — Dissertagdo de Mestrado IOC/FIOCRUZ — Capitulo | Avaliagdo do esforgo de subamostragem

4.1.  Influéncia do esforgco subamostral nas métricas biologicas

As meétricas se comportaram de forma razoavelmente similar nos trechos de
pequeno e grande porte. Usando o critério de inclinacdo (0,05), as métricas de percentual
e diversidade precisaram de poucas parcelas se comparado a métrica de riqueza. Para as
métricas atenderem ao CV <10% em todos os trechos foi necessario um esforco minimo
de 8 parcelas, com excecdo do indice de Simpson que precisou de ainda menos parcelas.

Para as métricas baseadas em percentual (%EPT e %Chironomidae), oito parcelas
foi o nimero minimo suficiente para o atendimento dos critérios de apresentar valores
similares aos registrados para o total da amostra (inclinagdo da curva) e coeficiente de
variacdo baixo (Tabela 2). Estas métricas apresentaram valores similares ao registrado
para o total da amostra desde a primeira ou segunda parcela em ambos os trechos,
permanecendo niveladas e com erro padrdo diminuindo consideravelmente a partir da
parcela 2 (Figura 5), inclusive para o rio Macaé (trecho pequeno). Com relacdo ao
coeficiente de variagdo (<10%), para a métrica %EPT a variagdo foi entre 1-7 para oito
dos dez rios (sendo de 2-7 parcelas nos de pequeno porte, a exce¢do do Macaé, com 22
parcelas, e 1-5 nos de grande porte, com exce¢do do Mambucaba, com 9 parcelas)
(Figura 6). Para a métrica %Chironomidae a variacao foi entre 2-8 parcelas para trés rios,
tanto em seus trechos de pequenos quanto grande porte. As excec¢des foram o rio S&o
Jodo, tanto nos trechos de pequeno quanto de grande porte, onde mais parcelas foram
necessarias (16 e 15, respectivamente) e o rio Macaé que obteve uma alta variabilidade
para os valores da métrica com 13 e 22 parcelas para o trecho pequeno e grande porte,
respectivamente (Figura. 5; Figura.6).

Para o indice de Simpson, o niumero de parcelas necessarias seria ainda menor do
que para as métricas baseadas em percentuais, quatro (Tabela 2), tanto para o
nivelamento das curvas (sendo que em cinco dos dez rios 0 nivelamento ocorreu desde a
primeira parcela; Figura 5) quanto para atingir CV<10% (1-2 parcelas para os trechos de
pequeno porte, incluindo o Macaé, e 1-4 parcelas para os de grande porte; Figura 6). A
Unica excecao foi o rio Macaé (trecho pequeno) que nivelou somente a partir da parcela
11 (Figura 5).

Para a métrica riqueza, as curvas ndo atingiram a assintota (Figura 5). Durante o
processamento da amostra, houve aumento da riqueza até a adigéo da Ultima parcela (24),
em proporgdes cada vez menores. Tanto trechos de pequeno quanto de grande porte

apresentaram padrdo semelhante quanto ao esfor¢co subamostral necessario para atender a
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maior parte dos critérios: para sete dos dez trechos seriam necessarias entre 5 e 7 parcelas
para que a adicdo de uma nova parcela fornecesse pelo menos uma familia ainda néo
registrada (excecOes do rio Macaé pequeno, trés parcelas, e rios Guapiagu no trecho de
pequeno porte e o rio Imbé no trecho de grande porte, onde seriam necessarias 9
parcelas). Para atender ao critério referente a inclinacdo da curva (0,05), o0 nimero de
parcelas foi de 4-8 para todos os trechos, com exce¢do do Macaé (pequeno porte) que
foram necessarias 9 parcelas (Figura 7). Para atender ao critério 3 (obter variabilidade
<10%) para oito dos nove trechos seriam necessarias entre 4-7 parcelas (Figura 6). A
excecdo foi o Mambucaba que a variabilidade foi pequena sendo atendida com apenas 1
parcela. O rio Macaeé (trecho pequeno) precisou de 12 parcelas.

Assumindo que o esforco subamostral de 8 parcelas atende aos critérios
estabelecidos anteriormente para a maior parte dos trechos (Tabela 2). Foi realizado o
teste de Mantel com esse esforco subamostral e a amostra total. O teste mostrou uma alta
correlagdo entre o esforgo subamostral de 8 parcelas e a amostra total, em termos de
composicdo e estrutura das matrizes de tdxons (R=0,99; p<0,01).

Tabela 2. Resumo do esforgo subamostral necessario para atender aos critérios adotados. Erro Padrdo:
guantidade de parcelas necessarias para obter valores estatisticamente iguais ao valor da métrica para a
amostra total. Coeficiente de Variagdo: quantidade de parcelas necessarias para métrica obter variabilidade
< 10%. Adigdo de Taxons: esfor¢o a partir do qual ndo ha mais incremento de 1 tdxon por parcela.

Inclinacdo: percentual adquirido com o processamento da parcela seguinte. Os valores com (*) possui
excecdo, olhar no texto para mais informagdes.

Esforgo Subamostral

Meétrica Critério ]
(NUumero de parcelas)
Inclinagéo (Erro Padréo) 1-2
% EPT
Coeficiente de Variacao 1-7*
) _ Inclinagéo (Erro Padréo) 1-2
%Chironomidae o ]
Coeficiente de Variacao 2-8*
. ) Inclinacdo (Erro Padréo) 4
Indice de Simpson o )
Coeficiente de Variagao 1-4
Coeficiente de Variacao 4-7
Riqueza Adicéo de Taxons 5-7*
Inclinagéo (0,05) 4-8
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Figura 5a. Esforco subamostral (1-24 parcelas) versus métricas biologicas (%EPT —
Ephemeroptera, Plecoptera e Trichoptera ; %Chironomidae; indice de diversidade de Simpson
e Riqueza) para trechos de pequeno porte. A barra representa o erro padrdo.
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Figura 5b. Esfor¢co subamostral (1-24 parcelas) versus métricas biolégicas (%EPT -
Ephemeroptera, Plecoptera e Trichoptera ; %Chironomidae; indice de diversidade de Simpson e
Riqueza) para trechos de grande porte. A barra representa o erro padréo.
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Figura 6. Coeficiente de variacdo (CV) em trechos de pequeno e grande porte. A linha pontilhada indica
CV <10%.
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Figura 7. Esforco de Subamostral (1-24 parcelas) versus (A) inclinacdo dos 5 trechos de pequeno porte e
(B) inclinagdo dos 5 trechos de grande porte. O céalculo da inclinacdo ocorreu a partir da curva de
acumulacdo de espécies (1000 aleatorizacBes, sem reposicdo e com riqueza estimada por Jacknife 2). A
Inclinagdo é a razdo entre a riqueza estimada na parcela n e a riqueza estimada na parcela n+1. A linha
pontilhada indica inclina¢io de 5%.
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Conforme esperado, para coletar mais organismos, maior foi o esforco (parcelas)
necessario (Figura 5). Para obter 200 e 300 individuos em todos os trechos, foram
necessarias 1-6 parcelas (a excecdo de Macaé pequeno porte, onde foram necesséarias 16
parcelas devido a sua baixa abundancia total, de 260 individuos) e 2-8 parcelas,
respectivamente. A partir de 400 individuos, houve uma diferenciacéo entre rios com alta
e baixa abundancia: 2-4 nos trechos de pequeno porte com alta abundéncia, com excecéo
do S&o Jodo (9 parcelas; baixa abundancia total) e 8-11 parcelas nos trechos de grande
porte com baixa abundancia, com excecdo do Guapiagu (3 parcelas; alta abundancia). O
mesmo foi encontrado para 500 individuos: 3-5 parcelas nos trechos de pequeno porte,
com excecdo do rio Sdo Jodo (12 parcelas), e 11-14 parcelas nos trechos de grande porte,

com excecdo do rio Guapiagu (4 parcelas) (Figura 8).

A regressdo linear mostrou que o esforco subamostral necessario para obter
diferentes percentuais de riqueza nédo estava correlacionado com a abundancia total das
amostras (Figura 9; R2=0,30; p>0,05) (Figura 9). O nimero minimo de parcelas para
obter 70% da riqueza da amostra total variou entre 6-8 parcelas para oito dos nove
trechos. A excecdo foi 0 Mambucaba (pequeno porte) que precisou de apenas 3 parcelas e

0 rio Macaé (trecho pequeno) que precisou de 9.
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Figura 9. Abundéancia total da amostra versus NUmero de parcelas necessério
para obter 70% da riqueza total da amostra
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De um modo geral, com base na riqueza relativa coletada por esforco amostral, 0s
rios puderam ser divididos entre rios com baixa riqueza e abundancia total (basicamente,
os trechos de grande porte dos rios Imbé, Macaé, Mambucaba e S&o Jodo e o trecho
pequeno porte do rio Sdo Jodo) e os trechos com alta riqueza e abundancia total
(basicamente, os trechos de pequeno porte dos rios Guapiagu, Imbé, Mambucaba e o

trecho de grande porte do rio Guapiagu).

A inclinagdo (0,05), CV (<10%) e riqueza relativa (70%) né&o foram atendidas em
nenhum trecho para o tamanho subamostral de 200 individuos, com excec¢do do Macaé
(pequeno porte) (Tabela 3). Para os trechos com riqueza e abundancia alta os critérios ndo
foram atingidos mesmo com o tamanho subamostral de 500 individuos (com excecdo do
rio Mambucaba que precisou de no minimo 400 individuos para atender aos critérios
simultaneamente). Para os trechos com riqueza e abundancia baixa, os critérios foram
atendidos entre o esfor¢o subamostral de 300-400 individuos. A exce¢do foi o0 rio Séo
Jodo que precisou de 500 individuos para atingir aos trés critérios a0 mesmo tempo. Em
sintese, 0 uso do tamanho subamostral de 400 individuos € suficiente para cumprir 0s
critérios para a maioria dos trechos com riqueza e abundancia baixa, mas para os trechos

com riqueza e abundancia alta nem mesmo o uso de 500 individuos seria suficiente.
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Tabela 3. Numero de parcelas correspondente a diferentes nimeros fixados de individuos (200, 300, 400,
500) nos trechos de pequeno e grande porte. O percentual de riqueza relativa (riqueza do esforco
subamostral em relacdo ao total da amostra) adquirido com diferentes esforcos subamostrais (em
percentual). Valor dos critérios de Inclinacdo, CV (coeficiente de variacdo) e riqueza relativa para os
diferentes esforcos subamostrais. O rio Macaé (pequeno porte) possui abundancia de 262 individuos nao
possibilitando avaliacdes com esforgos de subamostragem maiores do que 200.

TrechFc,)OI::gueno li\lnu dr?\fig?lg: Riqueza Relativa (%0) Inclinacao Ccv
200 35 0,26 0,17
i 300 a7 0,26 0,17
Guapiagu 400 47 0,15 0,12
500 55 0,07 0,11
200 36 0,27 0,28
bé 300 49 0,14 0,19
Imbe 400 49 0,14 0,19
500 57 0,09 0,15
Macaé 200 87 0,02 0,08
300 - - -
400 - - -
500 - - -
200 50 0,09 0,09
300 70 0,06 0,07
Mambucaba 400 74 0,05 0,07
500 79 0,04 0,07
200 32 0,06 0,11
X ~ 300 67 0,05 0,09
Séo Jodo 400 73 0,04 0,08
500 85 0,02 0,06
Trecho Grande Porte Nume{ro de Riqueza Relativa (%) Inclinagéo Ccv
individuos
200 49 0,13 0,17
Guapiacu 300 49 0,13 0,17
400 56 0,1 0,13
500 62 0,07 0,10
200 65 0,05 0,09
Imbé 300 71 0,04 0,08
400 80 0,03 0,06
500 86 0,02 0,06
200 67 0,06 0,13
Macad 300 74 0,04 0,10
400 83 0,03 0,10
500 90 0,02 0,05
200 59 0,07 0,11
Mambucaba 300 68 0,05 0,10
400 74 0,03 0,09
500 81 0,02 0,08
200 55 0,09 0,15
S0 Jodo 300 64 0,06 0,12
400 71 0,04 0,11
500 79 0,03 0,09
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5.  DISCUSSAO

Para atender aos critérios adotados neste estudo (adicionar ao menos um taxon por
parcela, apresentar inclinagdo da curva proxima ao nivelamento e ter baixa variabilidade
das métricas), tirando algumas excecdes, 0 numero minimo de 8 parcelas (1/3 da amostra
original) foi suficiente para representar o total das amostras (Tabela 2) Este resultado foi
reforcado pela forte correlacdo entre o esforco subamostral de 8 parcelas e a amostra
total, em termos de composicdo e estrutura das matrizes de taxons, através do teste de
Mantel.

Segundo LORENZ et al., (2004), métricas fortemente influenciadas pela
abundancia absoluta (e.g. Riqueza) sdo mais sensiveis ao aumento do esfor¢o subamostral
do que métricas associadas a abundancia relativa (e.g. %Chironomidae, %EPT). Em
nosso estudo, as métricas baseadas em percentuais e diversidade atingiram a assintota
com poucas subunidades amostradas (Figura 5), corroborando resultados de outros
autores (FLOTEMERSCH et al., 2006b; PETKOVSKA; URBANIC, 2010; OLIVEIRA
et al., 2011). Entretanto, levando em consideracdo o coeficiente de variacdo as métricas
de percentual precisaram de no minimo 8 parcelas, assim como as métricas de riqueza
(Figura 6).

No que diz respeito a estimativas da riqueza, segundo THOMPSON & WITHERS
(2003), rios com grande nimero de espécies raras e poucas espécies abundantes requerem
maior esfor¢co subamostral para capturar as espécies raras e, dessa forma, atingir a
assintota de riqueza. Por isso, estimativa de riqueza, nestes casos, podem ser menos
acuradas. Esta foi a condigdo encontrada em nosso estudo, o que pode explicar o néo-
atingimento da assintota. Como ressaltado por GOTELLI & COLWELL (2001) para
comunidades de invertebrados e outros tdxons em habitats tropicais é provavel que a
assintota nunca seja encontrada. Outros trabalhos com estas caracteristicas encontraram
resultados semelhantes (DOBERSTEIN et al., 2000; LORENZ et al., 2004; CLARKE et
al., 2006; FLOTEMERSCH et al., 2006b; OLIVEIRA et al., 2011).

Alguns autores argumentam que a “perda” de taxons raros pode subestimar a
riqueza de espécies e que a exclusdo destes taxons das analises pode causar perda de
informacdes ecoldgicas importantes (MARCHANT, 2002; POOS & JACKSON, 2012).
Porém, o objetivo dos Protocolos Rapidos de Biomonitoramento ndo € descrever a

comunidade de macroinvertebrados, mas identificar possiveis impactos ou diferencas da
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condicdo de referéncia (BAILEY et al. 2001). O processo de subamostragem para a
reducdo do tempo e do custo do biomonitoramento implica necessariamente a perda de
algum percentual de riqueza da amostra total (QU et al., 2013). Do ponto de vista l6gico,
o0 esforco subamostral ideal deve garantir a quantidade de taxons suficientes para nao
interferir na avaliacdo ecoldgica (minimizar as perdas de riqueza) e a0 mesmo tempo
garantir o melhor custo-beneficio. A inclinacdo da curva de acumulagdo (“slope”) tem
sido usado para determinar a razdo com que novos taxons sao adicionados (e.g. YANG et
al., 2013; ENGEMANN et al., 2015). Segundo GOMEZ-ANAYA et al. (2014), para a
realizacdo de inventarios bioldgicos, a inclinacdo de 0,01 seria a ideal por permitir a
obtengdo de 95% da riqueza total do local. Assumindo que um percentual de 70% da
riqueza seria suficiente para avaliacdes das condi¢cdes ecolégicas em um rio, com uma
inclinacdo de 0,05 ja seria possivel obter 85% da riqueza total (GOMEZ-ANAYA et al.
2014), dados que sdo corroborados por varios autores HORTAL & LOBO (2005) e
YANG et al., 2013. Para 0 nosso conjunto de dados, considerando os trés critérios
adotados é possivel obter o percentual de riqueza de no minimo 70% da riqueza total (71-
86%) para um esforco subamostral de 8 parcelas, independente da abundéncia total da

amostra (Figura 9).

O método de numero fixo de individuos é indicado por alguns pesquisadores
como sendo mais eficiente do que o método de area fixa (BARBOUR & GERRITSEN,
1996; KING & RICHARDSON, 2002; LIGEIRO et al., 2013), mas ainda assim ha
discrepancias entre diferentes programas de biomonitoramento sobre o numero de
individuos a ser usados em seus protocolos (BUSS et al., 2015). Apesar de alguns estudos
indicarem esfor¢cos subamostrais entre 100-500 individuos como suficientes
(BARBOUR; GERRITSEN, 1996; SOMERS et al., 1998; KING & RICHARDSON,
2002; LIGEIRO et al., 2013), em nosso estudo, tamanhos subamostrais menores do que
400 individuos ndo foram suficientes para atender aos critérios definidos (produzir
nivelamento das curvas, apresentar baixos coeficientes de variacdo e representar pelo
menos 70% da riqueza relativa encontrada na amostra total;, Tabela 3) para a grande
maioria dos rios (oito dos dez rios). Considerando apenas 0s rios com menor abundancia
e riqueza, 400 individuos seria um esforco adequado. Para a maioria dos critérios, o
desempenho seria ainda pior para os rios que tiveram alta abundancia e riqueza. Nestes
casos, seria necessaria a subamostragem de mais de 500 individuos (entre 800 e 1100

individuos, dependendo do local). Outros estudos corroboram nossos resultados,
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indicando esforcos entre 600 individuos e 0 processamento da amostra inteira para as
estimativas de riqueza (DOBERSTEIN et al., 2000; CLARKE et al., 2006; QU et al.,
2013; CHEN et al., 2015).

Apesar dos rios que apresentaram menor abundancia e riqueza necessitarem de
um ndmero de individuos menor do que os com alta abundancia e riqueza (400
individuos versus >500 individuos), em termos relativos, o esforco para representar
amostras menos ricas e abundantes foi maior (por volta de 35% versus menos de 27%).
Ou seja, as amostras com baixa riqueza e abundancia, por possuirem menor abundancia
média por parcela (nUmero de individuos por parcelas), precisaram de um esforco de
subamostragem maior do que amostras ricas e abundantes para atender ao numero fixado
de individuos. QU et al. (2013) também reportaram que um esforco menor (600
individuos) seria necessario para representar amostras com alta riqueza e equitabilidade
(locais menos impactados) e que um esfor¢o maior (800 individuos) seria necessario para

amostras com menor riqueza e equitabilidade (locais mais impactados).

O meétodo de numero fixo de parcelas € usado como uma solugdo para padronizar
a proporcdo da amostra processada, 0 que mantém a representatividade da abundéncia
total possibilitando comparagdes entre diferentes amostras (e.g. COURTEMANCH,
1996; PETKOVSKA & URBANIC, 2010). Ou seja, em amostras abundantes, as parcelas
tendem a possuir uma alta abundancia de individuos, o oposto € esperado para amostras
pouco abundante, o que mantém a diferenca entre as amostras em termos de abundancia
mesmo depois da subamostragem. Segundo LARSEN & HERLIHY (1998), no método
de area fixa tanto os taxons abundantes quanto os com baixa frequencia de ocorréncia
possuem a mesma chance de serem registrados. Nossos resultados sugerem que a chance
de registrar a ocorréncia de um taxon depende apenas da sua abundéncia bruta, e ndo da
abundancia relativa, ou seja, ao sortear 8 de 24 parcelas a chance de registrar a ocorréncia
de uma familia que tem 1 individuo é de aproximadamente 33%. A partir de 3 individuos
a chance de registrar a familia aumenta para aproximadamente 72%, chegando a
aproximadamente 98% para familias com 8 individuos. A chance de ndo registrar a
ocorréncia de familias com baixa frequéncia de ocorréncia € maior com o método de
namero fixo de individuos do que com éarea fixa no caso de amostras muito abundantes
(alta densidade de taxons), porque menos parcelas serdo necessarias para atender ao
numero de individuos fixado. O oposto pode ser esperado em amostras com baixa

abundancia. Nossos resultados sugerem que em amostras abundantes a abordagem
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baseada em numero fixo de individuos pode interferir no resultado do biomonitoramento
afetando a capacidade de representar a riqueza total da amostra. O mesmo argumento foi
apresentado por COURTEMANCH (1996). Outros estudos demonstraram a interferéncia
desta abordagem em detectar impacto e distinguir entre grupos/locais (e.g. CAO et al.,
2002; CHEN et al., 2015), no desempenho dos indices multimétricos (e.g.
DOBERSTEIN et al., 2000) e preditivos (e.g. NICHOLS et al., 2006).
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Capitulo 11
MODELAGEM PREDITIVA PRELIMINAR ATRAVES DE FILTROS
AMBIENTAIS PARA BIOMONITORAMENTO EM BACIAS SEM AREAS
DE REFERENCIA

RESUMO

Em programas de avaliacdo da qualidade da &gua de rios, a integridade ecoldgica de um
trecho é estabelecida em funcdo do quanto o local difere de uma condicdo considerada
como referéncia. ldealmente, estas areas sdo locais que possuem condicdo o0 mais
proximo possivel da natural. No entanto, inimeros cursos d"agua tém sofrido alteracOes
nas caracteristicas hidroldgicas, fisicas, quimicas e biol6gicas da &gua, dificultando a
selecdo de locais ndo impactados. Esta dificuldade tem impulsionado o
desenvolvimento de métodos alternativos de avaliacdo da integridade dos rios. O
objetivo deste estudo foi construir um modelo preliminar baseado em uma abordagem
usada para este fim, o indice “Observa¢ao de propor¢do do potencial” (Observed
Proportion of Potential — OPP). O modelo desenvolvido consistiu na predicdo da
distribuicdo das familias de insetos aquaticos (potencial natural de ocorréncia, ou taxons
“esperados”) através do pool regional de tdxons, das caracteristicas ambientais do local
e das preferéncias e tolerancias ambientais de cada taxon para trés filtros ambientais
(altitude, vegetacdo original e solo). O modelo avalia a proporcdo entre taxons
esperados e observados. A auséncia dos taxons com potencial natural de ocorréncia em
um local é considerada uma medida de impacto. O modelo foi testado em 146 rios
quanto a capacidade em identificar graus de impacto ambiental (referéncia, melhor
alcancavel, intermediario e impactado) e também quanto a relacdo com variaveis
ambientais e com indices multimétricos. Os resultados indicaram que o indice OPP foi
capaz de distinguir entre as classes de impactos e foi correlacionado com um conjunto
de variaveis ambientais (r =0.74, p<0.01) — que era o objetivo principal do
desenvolvimento desta ferramenta. Além disto, o OPP foi fortemente correlacionado
com indices multimétricos desenvolvidos para diversas bacias hidrogréaficas. O uso
desta abordagem € vantajosa para a gestdo dos recursos hidricos por permitir a avaliacdo
de rios mesmo onde as areas de referéncias so escassas ou inexistentes. Apesar do bom
desempenho esta ferramenta pode ser melhorada com ajustes no nivel taxondmico, uso

de filtros ambientais regionais e locais e informagdes sobre autoecologia dos tdxons.
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1.  INTRODUCAO

O biomonitoramento de ecossistemas aquaticos consiste em avaliar os efeitos
provocados por atividades antropicas através da identificacdo de condicGes naturais (de
estrutura, fungdo, composicao e diversidade) em escala local ou regional (DAVIES &
JACKSON, 2006; NESTLER et al., 2010; PARDO et al.,, 2012). A avaliagdo da
integridade ecologica dos rios ocorre através de indices bidticos (e.g. HERBST &
SILLDORFF, 2006; ASCHALEW & MOOG, 2015), multimétricos (e.g. ANGRADI et
al., 2009; BAPTISTA et al., 2011; COUCEIRO et al., 2012; BAPTISTA et al., 2013) e
modelos preditivos (e.g. NICHOLS & DYER, 2013; CHESSMAN, 2014; NICHOLS et
al., 2014). Para todos estes modelos, o status ecolégico do rio € avaliado em funcéo do
quanto diferem das métricas descritas para os rios considerados referéncia. O conceito
de condigbes de referéncia estabelece areas controles, locais naturais com auséncia de
impacto, a partir de atributos fisicos, quimicos e biolégicos (REYNOLDSON et al.,
1997; ECONOMOU, 2002; DAVIES & JACKSON, 2006; STODDARD et al., 2006).
As areas controle, também conhecidas como éareas de referéncia, estabelecem uma
amplitude de valores possiveis para os parametros biolégicos que descrevem atributos
funcionais e estruturais da comunidade biolégica em um ambiente livre de impacto
(STODDARD et al., 2006).

O estabelecimento de condi¢des de referéncia é um desafio em todo o mundo,
tendo em vista o histérico de degradacdo ambiental e as crescentes densidades
populacionais (PARDO et al., 2012; FEIO et al., 2013; ELIAS et al., 2015). A extensa
degradacdo ambiental tem ocasionado alteracdes nas caracteristicas hidroldgicas, fisicas
e quimicas da agua (CHATZINIKOLAOQU et al., 2006) e na integridade ecoldgica
alterando a estrutura e composicao das comunidades bioldgicas (COLLIER et al., 2013;
SUGA & TANAKA, 2013), dificultando a selecdo de locais com auséncia de distlrbios
antropicos (GRANADOS et al., 2014; KOSNICKI et al., 2014; ELIAS et al., 2015).
Nestes casos, tém sido estabelecidos critérios para selecionar as areas de referéncia (e.g.
percentagem maxima de uso do solo e minima de areas florestadas, auséncia de
canalizacdo, protocolos de avaliacdo visual e faixa aceitavel de oxigénio dissolvido)
(e.g. BAPTISTA et al., 2011; OLIVEIRA et al., 2011; PARDO et al., 2012; FEIO et al.,
2013; COLLIER & HAMER, 2013). Estes critérios, no entanto, sdo estabelecidos de
maneira subjetiva pelos pesquisadores, o que interfere no resultado da avaliagdo por ndo
expressar toda a extensdo do impacto humano (CHESSMAN & ROYAL, 2004).
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O conceito de condicao de referéncia (“Reference Condition Approach” - RCA)
tem sido usado por pesquisadores para se referir a diferentes estados bioldgicos.
Segundo (STODDARD et al., 2006), o termo vem sendo utilizado para descrever tanto
condicBes com auséncia de distdrbio quanto condigbes com diferentes niveis de
distdrbio, sem fazer distincdo entre elas. Os autores identificaram o uso de quatro tipos
de condicdo de referéncia: Condicdes minimamente impactadas (“Minimally disturbed
conditions™), que descreve areas com auséncia de distdrbios antrdpicos significativos
(e.g. REYNOLDSON et al., 1997; COLLIER & HAMER, 2013); Condi¢cbes menos
perturbadas (“Least disturbed conditions™), que descreve areas com melhor condicao
fisica, quimica e de habitat disponivel dado o estado atual da paisagem (e.g. HERLIHY
et al., 2008; FEIO et al., 2013; KOSNICKI et al., 2014); Condic¢Ges melhor alcancéaveis
(“Best attainable conditions” - BAC), o melhor cenario possivel de ser alcancado
através de melhorias na gestdo considerando o uso do recurso atual e futuro
(e.g.NESTLER et al., 2010; PARASIEWICZ et al., 2013); e Condigdes historicas
(Historical conditions) descreve a condicdo ecoldgica do ecossistema no passado (e.g.
MUXIKA et al., 2007). Na falta de rios de referéncia “Minimally disturbed” ou
“Historical condition”, pesquisadores tém utilizado as condigdes “Least disturbed” ou
“Best attainable”. Os indices criados em diferentes condicbes de referéncia possuem
sensibilidade diferente, o que faz com que seja dificil compara-los. Por exemplo,
BAPTISTA et al. (2013) constataram que os rios da Serra da Bocaina eram mais
preservados do que os da Serra dos Orgéos, fazendo com que o indice multimétrico n&o
pudesse ser prontamente aplicado na Bocaina, apesar das similaridades ambientais por

pertencerem a mesma ecorregido.

O desafio em definir areas de referéncias em regides com rios degradados tem
impulsionado o desenvolvimento de métodos alternativos de avaliagdo (CHESSMAN &
ROYAL, 2004; CHESSMAN, 2006). Uma metodologia proposta por CHESSMAN &
ROYAL (2004) se baseia no conceito de filtros ambientais, no qual as condi¢cbes
ambientais exercem pressdo seletiva nas espécies pertencentes ao “pool” regional,
permitindo que estas se estabelecam ou ndo, em funcdo de seus tracos biolégicos e
ecologicos (KEDDY, 1992; POFF, 1997). Os taxons com potencial natural de
ocorréncia sdo determinados pelo “pool” regional e pelas caracteristicas ambientais
(POFF, 1997). Em condig¢des naturais, os taxons do “pool” regional se estabelecem no
local desde que seus tracos fisioldgicos e ecoldgicos (comportamentais) estejam
adaptados as caracteristicas ambientais. As caracteristicas ambientais interferem na
distribuicdo dos taxons, por excluir do “pool” regional os taxons ndo adaptados,
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funcionando como verdadeiros “filtros ambientais” (POFF, 1997; CHESSMAN &
ROYAL, 2004). Segundo CHESSMAN & ROYAL (2004), se esta hipotese esta correta,
os taxons naturalmente adaptados podem ser estimados a partir do “pool” regional,
preferéncias e tolerdncias ambientais de cada taxon e, ainda, caracteristicas naturais do
ambiente. O uso de multiplos filtros ambientais, em diferentes escalas espaciais
(regional e/ou local), permite predizer a composi¢cdo da comunidade que potencialmente
ocorre em um determinado local (POFF, 1997; HEINO et al., 2003, 2007). Os filtros
naturais podem ser modificados por a¢cdes humanas, permitindo que mais, menos ou
taxons diferentes se estabelecam no local ou criando filtros adicionais. Os impactos
podem ser evidenciados quando tdxons com capacidade natural de ocorrer em um local
estiverem ausentes ou quando tdxons que ndo possuem a capacidade natural de ocorrer
estiverem presentes (taxons introduzidos). A razéo entre os tdxons observados dentre 0s
esperados e os tdxons com potencial de ocorréncia (esperados) no local fornece o indice
OPP (“Observed Proportion of Potential”) (CHESSMAN & ROYAL, 2004;
CHESSMAN, 2006). O uso desta abordagem € vantajosa para a gestdo dos recursos
hidricos por permitir a avaliacdo de rios mesmo onde as areas de referéncias séo

escassas ou inexistentes.

2. OBJETIVO

Este estudo tem como objetivo construir um modelo preliminar capaz de
predizer a distribuicdo das familias de insetos aquaticos, através de uma abordagem
baseada em filtros ambientais. Além de testar a capacidade do modelo em identificar
diferentes graus de impacto ambiental.

3.  MATERIAIS E METODOS
3.1.  Areade Estudo

O relevo do Estado do Rio de Janeiro é muito variado com escarpas elevadas,
mares de morros, vales e uma extensa area de planalto. Possui duas importantes cadeias
de montanhas: a Serra do Mar, que se estende ao longo do litoral do estado e decai
suavemente para o interior, constituindo um divisor de aguas entre o vale do rio Paraiba

do Sul e o litoral; e a Serra da Mantiqueira que atinge a maior altitude do Estado,
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aproximadamente 2.800m, com formacdes mistas de campos de altitudes, florestas e
enclaves de matas de araucarias, que abrigam um grande numero de espécies endémicas
(COSTA et al., 2015; CPRM, 2015). Entre as duas serras ha a formacao do vale do rio
Paraiba do Sul, com um dos principais rios do sudeste brasileiro que percorre todo o
estado e desagua no Oceano Atlantico. O Estado pertence ao bioma Mata Atlantica,
com vegetacdo original do tipo floresta ombrofila densa, floresta estacional
semidecidual, areas de formacdo pioneira e savana (IBGE, 2002). Com uma grande
diversidade de tipos de solos, o argilossolo, cambissolo héaplico, espodossolo, latossolo,

neossolo e o planossolo (IBGE, 2001).

REGIOES HIDROGRAFICAS DO ESTADO DO RIO DE JANEIRO @

~~~~~
S K

Figura 1. Mapa das regides hidrogréaficas do estado do Rio de Janeiro. Quantidade de rios analisados
dentro de cada regido hidrografica. Modificado de INEA (2007).

3.2.  Desenvolvimento do Modelo preditivo

Neste estudo foram usados trés filtros ambientais: altitude, tipo de solo e
vegetacdo original. Estes filtros foram selecionados devido a importancia destas
varidveis para determinar a composicdo, estrutura e funcionamento das comunidades
aquaticas (BISPO et al., 2006; DUDGEON, 2012; CZERNIAWSKA-KUSZA, 2013;
COLLIER & HAMER, 2013) e pela disponibilidade de informagbes a respeito de

51



N. F. Souza — Dissertagdo de Mestrado I0OC/FIOCRUZ — Capitulo Il Modelagem preditiva

tolerancias e preferéncias ambientais dos tdxons. A construcdo de modelos preditivos de
distribuicdo natural de taxons requer o uso de atributos ambientais independentes de
impactos (CHESSMAN & ROYAL, 2004; WALSH, 2006), o que nos leva ao uso de

filtros ambientais que ndo sdo influenciados por a¢Bes antropicas.

As faixas de altitudes foram categorizadas em baixa (Om - 200m), média (>200m
— 800m) e alta (>800m), por representarem quebras de gradiente capazes de estruturar
diferentes comunidades de macroinvertebrados aquaticos (BAPTISTA et al., 1998). O
tipo de solo (cambissolo haplico, espodossolo, latossolo, neossolo e planossolo) e
vegetacdo (Floresta ombrofila densa, Floresta estacional semidecidual, Areas de
formacéo pioneira e Savana) seguem a classificacdo proposta pelo IBGE (2001, 2002)

para o estado do Rio de Janeiro.

Para obter informacdes acerca das preferéncias e tolerancias ambientais de cada
taxon em relacdo a altitude, tipo de solo e vegetacdo foi feito um levantamento cruzando
informacBes obtidas em diversas publicaces disponiveis (as principais referéncias
utilizadas foram: BAPTISTA et al., 1998; BISPO et al., 2006; HEPP & SANTOS,
2009; DUMAS et al., 2010; HENRIQUES-OLIVEIRA & NESSIMIAN, 2010;
SURIANO et al., 2011; RODRIGUES et al., 2012; SEGURA et al., 2012; SIQUEIRA
et al., 2012) e em um extenso banco de dados composto por mais de 400.000 individuos
referentes a aproximadamente 370 rios da mata atlantica localizados nos estados Mato
Grosso do Sul, Rio de Janeiro, Rio Grande do Sul e S&o Paulo, constituindo um “pool”
representativo deste bioma. As preferéncias e tolerancias ambientais foram utilizadas
para verificar a capacidade do taxon de ocorrer (distribuicdo dos taxons) em diferentes
faixas de altitude, tipo de solo e vegetacdo. Neste estudo, utilizamos os organismos em
nivel taxonémico de familia devido a maior disponibilidade de informacfes acerca das
preferéncias e tolerancias ambientais (tracos ecoldgicos), falta de informacgdes em
género ou niveis mais baixos e a maior praticidade para futuros estudos, devido ao
baixo custo e tempo necessario para realizar o biomonitoramento com este nivel
taxonémico (CHESSMAN et al., 2007; MELO & HEPP, 2008; BUSS & VITORINO,
2010).

A combinacgéo entre o “pool” regional, as preferéncias e tolerancias ambientais
(tragos ecoldgicos) de cada familia e das caracteristicas ambientais especificas do local
(filtros ambientais) resultou em uma matriz de potencial de ocorréncia para cada um dos

146 locais (Figura 2). Os filtros ambientais - altitude, vegetacéo original e tipo de solo -
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foram responsaveis por selecionar do “pool” regional quais taxons possuiam
preferéncias e tolerancias ambientais adequadas que permitissem a sua ocorréncia em
cada local. Os taxons foram incluidos na comunidade com potencial natural de
ocorréncia desde que: (1) estivesse presente no “pool” regional; (2) altitude do local
estivesse dentro da faixa de altitude na qual o taxon tem capacidade de ocorrer; (3) o
tipo de vegetacdo e do solo (4) estivesse entre as preferéncias e tolerancias do taxon. Os
tdxons s6 foram considerados com potencial de ocorréncia caso o0 seu trago ecolégico
fosse compativel com todos os trés atributos ambientais do local (altitude, vegetacédo e
solo). Os organismos que apresentaram preferéncia e tolerancia por dois ou menos
atributos ambientais ndo foram considerados como potencialmente presente naquele

local.

I”

Familias do “pool” regional

(Matriz de preferéncias e tolerancias ambientais)

; Exclus3o de téxons

Filtro que ndo possuem

o ———— capacidade de

Ambiental ocorrer na altitude

(Altitude) - do local

Exclusdo de taxons
Filtro que ndo possuem

o —————————— - capacidade de

Ambiental ocorrer no tipo de

(Solo) - solo do local
Exclusdo de tdxons
Filtro e o o o o i o n  m m m m m OUE N3O POSSUEM
Ambiental capacidade de
N ocorrer no tipo de
(Vegetacdo) ; vegetacdo do local

Fauna local esperada

(Matriz de taxons com potencial de ocorréncia no local)

Figura 2. Combinagéo entre o “pool” regional, filtros ambientais e preferéncias e tolerncias ambientais
dos taxons (que diz respeito a sua capacidade de ocorréncia) resulta em uma matriz de potencial de
ocorréncia (Téaxons esperados) para ocorrer em cada um dos 146 locais. Esquema Modificado de Keddy
(1992).
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3.3.  Aplicacéo do Modelo preditivo

Para a aplicacdo do OPP foram utilizados 146 rios (106.088 insetos aquaticos de
58 familias) do banco de dados da colecéo de referéncia do Laboratério de Avaliagdo e
Promocao da Saude ambiental (LAPSA/FIOCRUZ). As coletas ocorreram no Estado do
Rio de Janeiro em trechos de 1% a 62 ordens (a maior parte de 2% a 42 ordens), em
altitudes de 0-1700 m.a.n.m e com diferentes usos do solo (areas de referéncia,
urbanizadas, de agricultura e de pastagem). Foi utilizado o método de coleta
multihabitat com um coletor do tipo “Kick net” com malha de 500um. Medidas de pH,
condutividade e oxigénio dissolvido foram registradas em campo utilizando a sonda
MPA 210p LabConte e a sonda 550A YSI. Em laboratério, foram registradas dureza
total (mg/L CaCOs), cloretos (mg/L CI), alcalinidade total (mg/L), so6lidos totais
dissolvidos e aménia (mg/l NH;"), em equipamento HACH (modelo DR2500), seguindo
os protocolos descritos pelo Standard Methods (APHA 2000).

As areas de referéncia foram incluidas neste estudo para servirem de teste para o
indice OPP, esperamos que os rios de referéncia sejam classificados como de melhor
qualidade do que os rios impactados, o que significa obter maiores valores de indice
OPP. Para que o indice OPP possa ser usado como uma ferramenta de monitoramento

ele deve ser capaz de distinguir as diferentes classes de impacto.

Para determinar as caracteristicas ambientais de cada local foram utilizados
mapas de solo (IBGE, 2001) e de cobertura vegetal do Brasil (IBGE, 2002), ambos em
escala 1:500000. O software ArcGis 10.3 foi utilizado para posicionar 0s pontos de
coleta e verificar o tipo de vegetacdo, solo e altitude de cada local teste. As
classificacbes de tipo de solo e vegetacdo na qual ndo houve registros de
posicionamento de nenhum dos rios teste foram excluida das classificagdes, restando
apenas as vegetacOes do tipo floresta ombréfila densa e estacional semidecidual e os
solos do tipo cambissolo haplico, latossolo e argilosso. As classes de altitude foram

classificadas em baixa (Om - 200m), média (>200m — 800m) e alta (>800m).

Os rios foram caracterizados quanto a classe de impacto como ‘“referéncia”
seguindo os critérios: pH entre 6-8; oxigénio dissolvido >6mg/L e possuir uma
classificacdo “boa” ou “Otima” no Protocolo de Avaliacdo de Habitat — PAH

(BARBOUR et al., 1999). Através de analises de imagem de satélite foram verificados
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ainda os seguintes critérios: uso do solo com no maximo 20% de area urbanizada e
>75% de érea florestada a montante; largura da mata riparia >15m e auséncia de
canalizagdo aparente no trecho analisado. Para a condi¢do impactada, a area alterada a
montante deveria ser >75% e atingir a classificagao “pobre” no PAH (BARBOUR et al.,
1999). Os intermediarios apresentaram valores que ficaram entre estes extremos. Em
alguns rios classificados, previamente, como referéncia foram verificados sinais de
assoreamento, urbanizacdo e perda de mata ripéria pela equipe de campo. Estes rios
foram agrupados em outra categoria, “melhor alcangavel” (BAC), segundo o RCA
proposto por STODDARD et al. 2006, dentro da categoria de rios intermediarios.
Posteriormente, estas classificacdes foram utilizadas como uma das ferramentas para

verificar a capacidade do modelo preditivo de distinguir diferentes classes de impactos.

3.4.  Célculo do potencial de ocorréncia dos tdxons

A matriz de taxons observados em cada local foi comparada a matriz do
potencial de ocorréncia (matriz de taxons esperados). A proporcdo entre taxons
observados e taxons esperados conferiu o indice OPP para cada local (CHESSMAN &
ROYAL, 2004; CHESSMAN, 2006; CHESSMAN et al. 2007). O indice possui uma
escala de 0 a 1, onde valores préximos a zero indicam que poucas (ou nenhuma, no caso
de OPP=0) familias observadas eram esperadas para o local, indicando algum grau de
impacto. Isto poderia ocorrer porque as familias mais sensiveis seriam excluidas por
causa do impacto, restantes apenas familias invasoras ou resistentes. No caso de valores
préximos a 1 indicam que a maior parte das familias observadas no local eram
esperadas para ocorrer (ou todas as observadas eram esperadas, no caso de OPP=1)
segundo suas preferéncias aos atributos ecolégicos avaliados. Isto seria um indicativo

de que o ambiente aquatico estaria com bom estado ecoldgico geral.

3.5. Testes do indice OPP

O teste foi feito de trés formas: 1) verificando se o indice é capaz de separar
estatisticamente as 4 classes (referéncia, melhor alcangavel, intermediario e impactado),
através de uma Analise de Variancia (ANOVA); 2) verificando a correlagdo do indice
com varidveis ambientais e 3) verificando a correlacdo do indice OPP com indices

multimétricos criados para as bacias hidrograficas onde estes 146 pontos se localizam.
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Para verificar se o indice OPP separa as 4 classes de impacto (referéncia, referéncia
minimamente impactado, intermediario e impactado) foi utilizado ANOVA oneway, e
posteriormente, para comparacOes par-a-par foi empregado o teste de Tukey (Tukey
post-hoc test). Para verificar se o indice OPP responde a pardmetros ambientais
importantes na caracterizacdo de impacto antropico, primeiro uma PCA foi calculada
utilizando-se as varidveis ambientais medidas para cada localidade (aménia,
condutividade, fosforo, nitrato e o protocolo de avaliagdo visual — PAV). Dos 146
locais, 110 foram usados para o calculo desta PCA-ambiental devido a auséncia de
informacdes sobre estas varidaveis ambientais em 36 localidades. Todos os dados foram
transformados logl0 (x + 1) para alcancar a condi¢do assumida de normalidade dos
dados. Posteriormente, uma correlacdo de Pearson foi calculada utilizando os valores do
indice OPP com os valores da coordenada dos eixos da PCA-ambiental. Para verificar
se 0 indice OPP foi correlacionado com os indices multimétricos, desenvolvidos
especificamente para cada bacia hidrogréafica, foi calculado o indice GMMI (Guapiagu-
Macacu Multimetric Index) (OLIVEIRA et al., 2011) para os rios pertencentes a bacia
do Guapiagu-Macacu (n=38); o indice PPPMI (Paquequer-Piabanha-Preto Multimetric
Index) (BAPTISTA et al., 2011) para os rios pertencentes a bacia do Piabanha (n=7) e a
do Paquequer (n=15); o indice MISB (Serra da Bocaina Mutimetric Index) (BAPTISTA
et al., 2013) para os rios pertencentes a bacia da Bocaina foi calculado; indice IMMM
(Macaé Multimetric Index) (SATAMINI et al., 2014) para os rios pertencentes a bacia
do Macaé (n=29); e o indice ECMI (East Coast Multimetric Index) para 0s rios
pertencentes a bacia do Desengano (PEREIRA et al., dados néo publicados) (n=20). Os
valores dos indices multimétricos obtidos foram correlacionados, através da correlacédo

de Pearson, com o seu valor de indice OPP.

4, RESULTADOS

Considerando os critérios estabelecidos para determinar a classe de impacto, 35
rios foram classificados como referéncia, 20 rios como melhor alcangével, 55 rios
intermediarios e 36 rios como impactado. Os valores fisico-quimicos apresentaram
amplitudes diferentes entre as classes de qualidade (Tabela 1), dando suporte a
existéncia de gradiente de impacto organico (indicado pelas variaveis Amonia, Nitrato e
Fosforo) e ambiental (Condutividade, Dureza total, TDS e Protocolo de avaliacdo

visual) (Tabela 1). O protocolo de anélise visual classificou a condicdo ambiental dos
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rios referéncia como étima (para rios com valores entre 16 e 20) e boa (valores entre 11
e 15), enquanto nos rios impactados a condicdo ambiental foi classificada como regular

(valores entre 6 e 10) e ruim (valores entre 0 e 5).

Tabela 1. Média dos parametros fisico-quimicos e ambiental (com desvio padrdo) para 0s rios

classificados como referéncia (35), intermediario e melhor alcancavel (75) e impactado (36).

Parametros Referéncia vesmediar Glel Impactado
Protocolo Analise Visual 17,38 (£2,39) 11,71 (£4,77) 4,02 (£2,04)
Ambnia (mg/L NH3-N) 0,02 (+0,02) 0,07 (+0,25) 0,54 (+0,93)
Nitrogénio (mg/L N) 0,65 (+1,27) 0,83 (+1,31) 1,88 (+2,33)
Fésforo (mg/L P) 0,50 (0,22) 0,46 (20,22) 0,87 (0,69)
Nitrato (mg/L NO3) 1,99 (+1,71) 1,90 (+1,28) 1,59 (£1,27)
OXigé’}f}g‘jiLs)so"’ido 6,83 (+1,85) 7.15 (+1,83) 5,38 (+2,40)
Condutividade (uS/cm) 21,93 (£9,98) 32,65 (+28,87) 66,13 (£64,59)
TDS (ppm) 15,44 (+18,96) 17,70 (+18,97) 26,29 (+27,36)
pH 6,90 (+0,45) 7,04 (0,51) 6,96 (+0,45)
D”rezgigtg'g)(mgl L 8,70 (+2,84) 14,00 (+13,52) 26,96 (+21,89)
Alcalinidade Total 22,08 (+12,14) 20,78 (+13,26) 56,71 (+50,15)

4.1.  Aplicacio do Modelo preditivo

A anélise baseada nos filtros identificou 58 familias com potencial natural de
ocorrer em pelo menos um dos 146 locais. A altitude foi o filtro ambiental que mais
influenciou na distribuicdo dos taxons, sendo responsavel por excluir a maioria das
familias do pool regional. A maior parte dos locais analisados possuiu vegetacao do tipo
Ombrofila Densa (136) e tipo de solo Cambissolo Haplico (104). Cabe destacar que
estes percentuais ndo representam fidedignamente os percentuais disponiveis no Estado
do Rio de Janeiro, sendo um artificio do banco de dados utilizado. Para o filtro altitude
0 numero de rios foi melhor distribuido, sendo: 51 rios <200m; 60 rios 200-800m; 35
rios >800m. A combinacdo de filtros ambientais composto por altitude media (200-

800m), Cambissolo Haplico e vegetacdo Ombrofila Densa teve o maior potencial de
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ocorréncia de familias (53 familias esperadas; Tabela 2), enquanto a combinagdo de
filtros composto por rios com baixa altitude (<200m) e vegetacdo Estacional
Semidecidual, tanto em Latossolo quanto em Argissolo, tiveram o0 menor nimero de
familias com potencial de ocorréncia (35 familias esperadas; Tabela 2). Nao houve
nenhum registro para as combinacdes Latossolo acima de 800m tanto para a vegetacao
Estacional Semidecidual quanto para Ombrofila Densa e de Argissolo com vegetacao

Semidecidual acima de 800m (Tabela 2).

Tabela 2. Namero de familias com potencial de ocorréncia (esperadas) de acordo com as combinacfes de
filtros ambientais presentes nos locais, independente da classe de impacto. O “N/R” representa a auséncia
de locais com a determinada combinacéo.

Ndmero de rios Nimero de
Solo Vegetacgdo Altitude (m) analisados familias
esperadas
Cambissol <200 31 40
ambISSolo 5 brofila Densa  200-800 39 53
Haplico
>800 34 51
0-200 4 36
Latossolo Ombroéfila Densa 200-800 7 47
>800 N/R 46
Estacional <200 1 35
staciona
Latossolo Semidecidual 200-800 4 43
>800 N/R 43
<200 12 40
Argilossolo  Ombrdfila Densa 200-800 8 51
>800 1 50
. o) <200 3 35
Argilossolo staciona 200-800 2 45
Semidecidual
>800 N/R 44

Em ecossistemas aquaticos integros € esperada a ocorréncia de taxons tolerantes,
medianamente tolerantes e sensiveis. Conforme aumenta o impacto no ecossistema 0s
tdxons mais sensiveis sdo eliminados, ao ponto que em ambientes extremamente
degradados restam apenas 0s tdxons mais tolerantes. Conforme esperado, 0s taxons
considerados tolerantes ou medianamente tolerantes e que geralmente possuem alta
abundancia relativa (EImidae, Chironomidae, Simuliidae, Baetidae, Leptohyphidae e
Hydropsychidae), ocorreram na maioria dos locais para os quais foram previstos,
independente da classe de qualidade (referéncia, intermediario, impactado) (Tabela 3).
Nos rios classificados como referéncia, além das familias tolerantes ou medianamente

tolerantes, as familias sensiveis — e que foram previstas baseadas nos filtros ambientais
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para ocorrer nestas localidades — foram observadas (e.g as familias Grypopterygidae e
Perlidae ocorreram em aproximadamente 90% e 100% dos locais referéncia para 0s
quais foram previstos, respectivamente) (Tabela 3), resultando em valores de indice
OPP alto. Nos rios classificados como impactado, as familias sensiveis — e que foram
previstas baseadas nos filtros ambientais para ocorrer nestas localidades — ndo foram
observadas (e.g. as familias Grypopterygidae e Perlidae tiveram ocorréncia prevista para
todas as localidades impactadas e foram observadas em menos de 20% dos rios) (Tabela
3), contribuindo para valores de indice OPP baixo. Em sintese, nos locais de referéncia
observamos valores de indice OPP maiores do que nos locais impactados, pois a
maioria dos taxons esperados foram observados (E+O+), enquanto nos locais
impactados a maioria dos organismo esperados ndo foram observado (E+0O-) (Tabela 3),
0 que pode ter ocorrido em consequéncia do impacto.

Tabela 3. Nimero de locais de referéncia e impactados para 0s quais cada familia teve potencial de
ocorréncia (esperado) e que ocorreu (observado) (E+O+) e que cada familia teve o potencial de
ocorréncia (esperado) e que ndo ocorreu (ndo-observado) (E+O-).

Familias Rios Referéncia Rios Impactados
E+O+ E+O- E+O+ E+O-
Aeshnidae 12 12 3 20
Baetidae 35 0 25 10
Belostomatidae 9 21 2 30
Blephariceridae 13 17 0 30
Caenidae 5 20 1 24
Calamoceratidae 34 1 4 31
Calopterygidae 21 14 17 18
Ceratopogonidae 18 17 12 23
Chironomidae 35 0 35 0
Coenagrionidae 9 26 4 31
Cordullidae 3 18 1 22
Corixidae 0 4 0 5
Corydalidae 21 14 5 30
Dixidae 5 24 2 30
Dryopidae 4 20 0 23
Dytiscidae 1 23 0 23
Ecnomidae 0 2 0 3
Elmidae 35 0 26 9
Empididae 27 8 11 24
Ephrydidae 1 28 2 30
Euthyplociidae 1 17 0 20
Glossosomatidae 1 23 1 22
Gomphidae 17 18 11 24
Grypopterygidae 31 4 2 33
Gyrinidae 8 16 3 20
Helicopsychidae 24 11 3 32
Helotrephidae 9 1 2 8
Hydraneidae 0 24 0 23
Hydrobiosidae 16 15 1 34
Hydropsychidae 35 0 24 11
Hydroptilidae 9 26 2 33
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Leptoceridae 30 5 11 24
Leptohyphidae 35 0 22 13
Leptophlebiidae 31 4 14 21
Libellulidae 16 19 18 17
Lutrochidae 21 14 4 31
Megapodagrionidae 13 22 3 32
Mesoveliidae 1 9 0 10
Naucoridae 24 11 7 28
Odontoceridae 13 11 3 20
Oligoneuriidae 0 9 0 10
Perilestidae 0 9 2 8
Perlidae 35 0 8 27
Philopotamidae 21 14 10 25
Pleidae 11 24 0 35
Polycentropodidae 4 31 2 33
Protoneuridae 3 16 1 21
Psephenidae 23 12 6 29
Psychodidae 4 31 11 24
Ptilodactylidae 0 20 0 21
Pyralidae 24 11 8 27
Sericostomatidae 15 20 5 30
Simuliidae 34 1 30 5
Staphylinidae 16 19 9 26
Stratiomyidae 0 1 0 2
Tabanidae 5 19 0 23
Tipulidae 25 10 9 26
Vellidae 30 5 12 23

4.2. Testes do indice OPP

O indice OPP variou entre 0,02 e 0,75 (Figura 3). Os rios classificados como
referéncia tiveram o0s maiores valores do indice (percentis 25%-75% = 0,46 e 0,60
respectivamente), os impactados tiveram os menores (percentis 25%-75% = 0,12 e 0,32
respectivamente), com as areas de condi¢des “melhor alcangavel” e intermediérias
ficando entre estes extremos (Figura 3). Os rios referéncia e melhor alcancavel foram
similares entre si (ANOVA Tukey post-hoc test p=0,11) e diferentes significativamente
dos intermediarios e impactados — sendo que estes, por sua vez, diferiram entre si
(ANOVA Tukey post-hoc test p< 0.01 para todos os pares de dados). Apesar dos rios
referéncia e melhor alcangével ndo serem diferentes estatisticamente eles apresentaram
amplitudes de indice OPP diferentes: 75% dos valores do indice OPP para o0s rios
melhor alcancavel ficaram abaixo da mediana dos valores para os rios referéncia (Figura
3).
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Figura 3. indice OPP para diferentes classes de impacto: referéncia (REF); referéncia minimamente
impactado/ melhor alcancével (BAC); intermediario (INT); impactado (IMP). Letras diferentes (a,b,c)
indicam que foram significativamente distintas (ANOVA F=56,9; p<0,001). Ver texto para valores dos
pares de dados.

A PCA-ambiental separou os rios principalmente por classe de impacto
(referéncia, melhor alcancavel, intermediario e impactado), sendo 0s parametros
Amonia, Fosforo e Condutividade os maiores contribuintes (eigenvalues) para formagao
do eixo 1 — o Unico eixo considerado significativo segundo o modelo de broken-stick.
Os valores do indice OPP obtidos para cada localidade foram significativamente
correlacionados com as coordenadas do eixo 1 da PCA-ambiental (r =0,74; p<0,01), ou
seja, 0 OPP respondeu ao gradiente de condicgdes fisico-quimicas da agua e ambiental
dos locais analisados.

O indice OPP também foi altamente correlacionado com os indices
multimétricos criados para as diferentes bacias hidrogréficas do estado do RJ: PPPMI
(r=0,95), GMMI (r=0,82), MISB (r=0,72), IMMM (r=0,70) e ECMI (r=0,92) (p<0,01

para todos os pares de dados) (Tabela 4).
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Tabela 4. Correlagao de Pearson entre o indice multimétrico e o indice OPP para cada uma das bacias. n=
ntmero de rios pertencentes a cada bacia.

INDICE BACIA
. ; AUTOR n p r
MULTIMETRICO  HIDROGRAFICA
] Oliveira et al.
GMMI Guapiagu-Macacu 38 <0,01 0,82
(2011)
Paquequer-Piabanha- Baptista et al.
PPPMI 22 <0,01 0,95
Preto (2011)
] Baptista et al.
MISB Serra da Bocaina 16 <0,01 0,72
(2013)
Satamini et al.
IMMM Macaé 29 <0,01 0,70
(2014)
Pereira et al.
ECMI Desengano 20 <0,01 0,92
(2015)

5.  DISCUSSAO

O indice OPP, desenvolvido como uma alternativa para definir condicGes de
referéncia, foi aplicado, inicialmente, na Australia apresentando bons resultados tanto
para comunidade de macroinvertebrados bentonicos quanto para peixes (CHESSMAN
& ROYAL, 2004; CHESSMAN, 2006). CHESSMAN & ROYAL (2004) concluiram
que a abordagem de filtros ambientais foi mais sensivel aos fatores de estresse do que as
abordagens baseadas em locais de referéncia, como AUSRIVAS O/E (Australian River
Assessment System Observed over Expected). O indice preditivo também apresentou
capacidade de distinguir diferentes classes de impacto tdo bem quanto o SIGNAL
(Stream Invertebrate Grade Number Average Level), o que da mais suporte para 0 uso
desta metodologia alternativa (CHESSMAN et al., 2006).

O indice OPP desenvolvido neste estudo foi rigorosamente testado. Os

resultados indicam que o indice foi capaz de distinguir os locais em diferentes classes de
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impactos (referéncia, melhor alcancavel, intermediario e impactado) e foi
correlacionado com um conjunto complexo de variaveis ambientais — que era o objetivo
principal do desenvolvimento desta ferramenta. Além disto, o OPP foi fortemente
correlacionado com indices multimétricos desenvolvidos para diversas bacias
hidrograficas. Este resultado chega a ser surpreendente, pois estes indices foram criados
para cada bacia, separadamente, levando em consideracdo as variaveis ambientais e
biologicas muito especificas de cada uma. Ainda assim, o OPP — um indice
monométrico — foi capaz de reproduzir os valores do conjunto de métricas bioldgicas

(multimétricas) de cada uma das bacias.

Ainda que o indice OPP tenha tido um bom desempenho, acreditamos que
poderia ser ainda mais preciso com ajustes em trés fatores principais: a utilizacdo de
niveis taxondmicos mais baixos do que familia, o uso de descritores ambientais em
escalas mais refinadas e ao adicionar mais informagdes sobre a autoecologia das

espécies. Abaixo, serdo debatidos cada um destes aspectos separadamente.

Alguns pesquisadores acreditam que o biomonitoramento baseado em niveis
taxondmicos mais baixos (e.g. espécies e géneros) possui melhor capacidade de
deteccdo e distingdo dos niveis de impactos do que os baseados em niveis taxondmicos
altos (e.g. familia) (HILSENHOFF et al., 1988; HAWKINS et al., 2000; GUEROLD,
2000; JIANG et al., 2013). Por outro lado, ha autores que demonstram que o nivel de
familia é suficiente para distinguir impactos e que podem ser usados em programas de
monitoramento (MELO, 2005; FEIO et al., 2006; CHESSMAN et al., 2007; BUSS &
VITORINO, 2010; MUELLER et al., 2013). O Brasil, como em outros paises e regides,
carece de informacGes taxondmicas e de recursos para formacdo pessoal e treinamentos
para realizar um controle rigoroso de qualidade da identificacdo (BUSS et al., 2015). O
uso de niveis taxondmicos mais baixos (e.g. género) pode aumentar a precisdo do
modelo, pois as familias sdo compostas por géneros que podem diferir
consideravelmente em suas exigéncias ecoldgicas (tolerancias e preferencias
ambientais). Em regides onde as familias sdo compostas por poucos géneros ou estes
apresentam tracos ecologicos semelhantes, a predicdo em nivel de familia sera similar a
da prevista para o(s) género(s). Entretanto, quando os géneros diferem quanto as suas
exigéncias ecoldgicas o uso de niveis taxondmicos mais altos (e.g. familia) diminui a
sensibilidade do modelo quanto ao gradiente de impacto e a previsibilidade. Por
exemplo, uma familia pode ser prevista para ocorrer em uma localidade devido a

capacidade (preferéncia) do género A (sensivel), quando, de fato, o observado pode
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ocorrer devido ao género B (tolerante). Como o OPP se baseia apenas no nivel de
familia, isto representaria uma informacdo que embute um grau de erro, fazendo com
que o indice seja menos acurado. As familias previstas que ndo foram observadas
podem ter sido excluidas do local por impacto humano ou por filtros naturais que nédo

foram incluidos no estudo.

Neste estudo, os valores obtidos pelo indice OPP para as areas de referéncia
apresentaram limites inferiores relativamente baixos (OPP = 0,34). Esta proximidade
entre os valores de OPP das “piores referéncias” e zero pode ser explicado parcialmente
pelo grande numero de taxons esperados decorrente do uso de filtros ambientais
“regionais” (vegetacao original, tipo de solo e altitude). O uso de filtros mais “locais”
pode ser limitado porque ndo ha disponibilidade de informacGes sobre preferéncias dos
grupos de insetos aquaticos para muitas variaveis ambientais de influéncia mais local.
POFF (1997) defende que em abordagens de predicdo de fauna, similares as
empregadas na construcdo do OPP, sejam utilizados filtros ambientais regionais e
locais, pois os fatores ambientais associados a diferentes escalas podem influenciar na
distribuicdo e abundéncia de tdxons, aumentando o entendimento e a habilidade de fazer
predi¢des ecoldgicas. No entanto, uma critica ao uso de variaveis de influéncia local é
que estas seriam mais afetadas mesmo na ocorréncia de impactos relativamente sutis no
ambiente imediatamente ao redor dos rios. Por exemplo, a retirada de mata ciliar em um
local especifico ndo altera radicalmente a qualidade de uma bacia como um todo, mas
provavelmente causara alteracbes ao nivel local (p.ex. aumento da sedimentacao).
WALSH (2006) argumenta que o uso de filtros ambientais que sofrem interferéncia
humana na construcdo de modelos preditivos faz com que algum nivel de distarbio
humano se torne inerente ao modelo, resultando em locais com algum nivel de
degradacao sendo classificado como integros. Assim, para um OPP “ideal” os filtros
ambientais deveriam representar multiplas escalas e ndo ser influenciadas por acdes

antropogénicas — uma tarefa dificil, mas que deve ser perseguida.

Para o refinamento do modelo (a inclusdo de filtros locais e niveis taxonémicos
mais baixos) ha necessidade de utilizar informacdes a respeito de toleréncias e
preferéncias ambientais dos taxons. Infelizmente, no Brasil ndo existem estudos
especificos que relacionem os tracos ecoldgicos dos taxons com atributos ambientais.
Em nosso estudo, determinar o potencial de ocorréncia foi um passo importante para o
desenvolvimento do modelo e desafiador devido a falta de estudos de autoecologia. O

monitoramento e estudos referentes a comunidades de insetos aquaticos poderiam ser
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melhorados se as caracteristicas ecologicas e biologicas fossem mais amplamente
difundidas para cada taxon. Os tracos ecoldgicos vém sendo utilizados no
biomonitoramento (BRINK et al.,, 2011; CULP et al., 2011; PICAZO et al., 2012;
AAZAMI et al.,, 2015). BONADA et al. (2006) analisaram dez abordagens de
biomonitoramento, classificando-os quanto ao cumprimento de doze critérios (e.g.
quanto ao potencial para discriminar areas impactadas e tipos de impacto, custos
operacionais, aplicabilidade regional e facilidade de comunicacdo de resultados, entre
outros), para tentar definir o modelo de indice “ideal”. Nenhum modelo cumpre todos
0s critérios, mas daqueles que utilizam macroinvertebrados — os indices multimétricos e
os indices que avaliam atributos biolodgicos (“biological traits”) foram os que pontuaram
mais alto (cumprindo 10 de 12 critérios), sendo mais sensiveis para programas de
biomonitoramento. No Brasil, abordagens baseadas em mdltiplos tracos ecoldgicos e
biol6gicos podem ser interessantes, mas primeiramente temos que promover iniciativas
como a da U.S. Geological Survey’s National Water-Quality Assessment Program que
em cooperacdo com Colorado State University compilou um banco de dados com os
tragos ecoldgicos dos invertebrados da América do Norte (VIEIRA et al., 2006 -
http://pubs.usgs.gov/ds/ds187/).

Como esperado, os rios classificados como referéncia obtiveram 0s maiores
valores de indice OPP, pois na auséncia de impacto a maioria das familias esperadas —
com potencial natural de ocorréncia — foram observadas (tanto as familias sensiveis
quanto as familias tolerantes e mediamente tolerantes; Tabela 3). Em contrapartida, nos
locais impactos foram obtidos os menores valores de indice OPP, o que ocorreu como
consequéncia da eliminacdo de familias sensiveis (e.g. a familia Perlidae foi observada
em apenas 8 locais dos 35 para o qual foi previsto; Tabela 3). Segundo JONES et al.
(2011), as ordens mais afetadas em rios impactados sdo Ephemeroptera, Plecoptera e
Trichoptera, com excecdo de algumas familias (e.g. Baetidae, Hydropsychidae)
principalmente devido a dependéncia por aguas limpas e bem oxigenada, o que segundo
CRISCI-BISPO et al. (2007) as torna bons indicares da condicédo ecoldgica de rios. Com
a perda das familias sensiveis restam apenas familias tolerantes (e.g. Chironomidae e
Simuliidae, Batidae e Hydropsychidae) caracteristicas destes locais impactados (BUSS
et al.,2002).

Em nosso estudo, os rios referéncia e melhor alcancavel apesar de
estatisticamente semelhantes apresentaram amplitudes de valores de indice OPP

diferentes (Figura 3). Esta diferenciacdo indica que os locais “melhor alcancavel”
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possuem, de fato, algum nivel de impacto e que o OPP desenvolvido foi uma ferramenta
sensivel para separar mesmo diferencas sutis de impacto. Portanto, ao utilizd-los como
areas de referéncia para montar um indice o impacto nos rios testes poderia ser
subestimado. CAO & HAWKINS (2011) apontam que a padronizagdo na variacdo da
qualidade dos locais de referéncia é essencial para que possamos confiar nas avaliacdes
ecologicas individuais, comparar o monitoramento entre diferentes programas e regides
e compartilhar dados ao desenvolver e refinar novos indices. O uso de critérios
subjetivos para classificar os locais de referéncia, como € praxe em Vvarios estudos (e.g.
BAPTISTA et al., 2011, 2013; OLIVEIRA et al., 2011; PARDO et al., 2012; FEIO et
al., 2013; COLLIER & HAMER, 2013) pode gerar resultados incomparaveis entre si,

além de ndo expressar toda extensdo do impacto.

Alternativamente ao método OPP, outros métodos ja foram desenvolvidos para
avaliar regides onde as areas de referéncia sdo escassas ou inexistentes. Nestes casos, a
definicdo da condicdo de referéncia é feita a posteriori a coleta dos dados. Em um dos
métodos, as localidades de referéncia sdo definidas como aquelas com melhores
condigdes fisico-quimicas e ambientais dentre os locais coletados, seja através de
percentis pré-estabelecidos (BLOCKSOM & JOHNSON 2009) ou de valores pré-
estabelecidos (BIRK et al. 2012). Outro método, proposto por FEND et al.(2005),
define os locais de referéncia com base em dados fisico-quimicos e também biologicos
(métricas) para definir graus de impacto a partir dos residuos de regressdes com dados
de todos os locais, e com subconjuntos de locais (aqueles que apresentaram valores
mais altos e mais baixos para as métricas bioldgicas). Estes modelos determinam locais
com diferentes graus de impacto como areas de referéncia, como consequéncia €
provavel que as avaliagcdes ecoldgicas tenham um certo grau de comprometimento e
incerteza, por subestimar (ou ndo considerar) parte do impacto existente. As abordagens
baseadas em locais de referéncia sdo susceptiveis aos impactos humanos, pela
dificuldade em evita-los. A l6gica do modelo OPP em predizer a distribuicdo de tdxons
a partir de filtros ambientais — que s&o independentes de impacto — oferece uma boa
alternativa ao uso de “condicdes de referéncia” por permitir avalicdes que nao sofrem
interferéncia humanas e que podem ser aplicadas amplamente, tendo em vista bom

desempenho em diferentes bacias hidrogréaficas.
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CONCLUSAO GERAL

Os dois capitulos desta dissertacdo contribuem para a implantacdo de programas
de biomonitoramento e para a gestdo de rios de grande porte no estado do Rio de
Janeiro. O Capitulo | fornecendo informagdes que contribuem para a padronizacéo de
metodologias de subamostragem e o Capitulo Il com um método alternativo que
possibilita a avaliacdo de rios mesmo onde areas de referéncias sdo escassas ou
inexistentes, dificuldade comumente encontrada no biomonitoramento de rios de grande

porte.

No CAPITULO I, os esforcos necessarios para subamostrar rios abundantes e
pouco abundantes foram diferentes: um maior esforco relativo foi necessario para rios
pouco abundantes do que rios muito abundantes. Para 0 método de area fixa, um esforco
subamostral de 8 parcelas possibilitou o atendimento de todos os critérios estabelecidos
(CV, Inclinacdo, Adicionar pelo menos um taxon ndo registrado) para trechos de
pequeno e grande porte. Essa quantidade de parcelas permitiu a obtencao de pelo menos
70% da riqueza total da amostra independente da abundéncia total e com alta
probabilidade de registrar inclusive td&xons com baixa frequéncia de ocorréncia. Ja para
0 método de numero fixo de individuos deve ser determinado um tamanho subamostral
maior do que 500 individuos para atender aos critérios para rios de todas as situacdes.
Numeros menores de individuo geralmente sdo wusados em programas de
monitoramento. No caso de amostras muito abundantes para capturar 500 individuos é
necessario uma quantidade muito pequena de parcelas (pois de fato a unidade a ser
amostrada € parcela). Porém, amostrar poucas parcelas (3, por exemplo, para alguns rios
neste estudo com alta abundancia) subestimaria muito a riqgueza. Em conclusdo o
método de numero de parcelas confere uma estabilidade maior dos dados e

possibilidade de padronizacao.

No CAPITULO Il pode-se concluir que o indice OPP obteve um 6timo
desempenho, sendo capaz de distinguir entre as classes de impactos. Foi altamente
correlacionado com um conjunto de variaveis ambientais e com indices multimétricos
desenvolvidos para diferentes bacias hidrograficas — que era o objetivo principal do
desenvolvimento desta ferramenta. O modelo é vantajoso por ndo precisar do uso de
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areas de referéncia (minimamente impactadas) para avaliar os rios. A légica do modelo
em predizer a distribuicdo de taxons a partir de filtros ambientais — que séo
independentes de impacto — oferece uma boa alternativa ao uso de “condigdes de
referéncia” por permitir avalicdes que nao sofrem interferéncia humanas e que podem
ser aplicadas amplamente, tendo em vista bom desempenho em diferentes bacias
hidrograficas. J& as abordagens baseadas em area de referéncia sdo susceptiveis aos
impactos humanos, pela dificuldade em evita-los. Estes modelos determinam area de
referéncia a partir de locais com diferentes niveis de impacto (“melhor alcangavel”)
fazendo com que as avaliagdes tenham certo grau de comprometimento e incerteza, por
subestimar o impacto existente nos locais testes.
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