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RESUMO 

Aves aquáticas podem exercer impacto sobre a concentração de nutrientes nas áreas úmidas 

por produzirem grandes quantidades de fezes ricas em nitrogênio e fósforo podendo controlar 

a estrutura da comunidade de macroinvertebrados via mecanismo bottom-up.  O objetivo deste 

estudo foi avaliar a qualidade da água e a estrutura taxonômica e funcional de 

macroinvertebrados em áreas úmidas com colônias de nidificação de aves aquáticas no Sul do 

Brasil. As comunidades de macroinvertebrados foram amostradas sazonalmente em oito áreas 

úmidas intermitentes, diferindo de acordo com a ocorrência de colônias de nidificação de aves 

aquáticas (quatro áreas úmidas com e quatro áreas úmidas sem a presença de ninhais). Foi 

realizada uma amostragem em cada área úmida na primavera de 2016 (outubro) e uma no 

outono de 2017 (maio). Amostras de água foram coletadas para quantificação dos nutrientes 

(amônia, fósforo total, nitrato, nitrogênio orgânico total, nitrogênio total, ortofosfato e fósforo 

orgânico), variáveis físicas e químicas da água (temperatura da água, pH, condutividade 

elétrica, oxigênio dissolvido, saturação de oxigênio dissolvido, sólidos totais dissolvidos e 

turbidez) foram medidas in situ e uma amostra de sedimento foi coletada para quantificação 

da matéria orgânica.  Os principais resultados demonstraram que as concentrações de amônia, 

fósforo total, ortofosfato orgânico, nitrogênio orgânico, nitrogênio total e sólidos totais 

dissolvidos foram maiores nas áreas úmidas com ninhais de aves aquáticas quando 

comparadas às áreas úmidas sem ninhais. Foram amostrados 11.471 indivíduos distribuídos 

em 70 táxons.  Os índices de diversidade funcional, a abundância, riqueza e composição 

taxonômica e a composição funcional não foram influenciadas pela presença das aves, porém 

a abundância e a composição taxonômica variaram entre os períodos amostrais. Traços como 

o tipo de alimento detritos, forma do corpo cilíndrica e hábito aquático ativo mostraram-se 

associados às áreas úmidas com ninhais de aves aquáticas, enquanto que os traços referentes 

aos hábitos agarrador e nadador, tipo de alimento macrófitas e tipo de dispersão aéreo passiva 

estiveram associados às áreas úmidas sem ninhais. Dentre os nutrientes, o fósforo total 

influenciou a composição funcional de insetos aquáticos e o ortofosfato a composição 

taxonômica. Esses resultados contribuem para a ecologia de áreas úmidas e para uma melhor 

compreensão das interações entre áreas úmidas, aves aquáticas e macroinvertebrados 

aquáticos. 

Palavras-chave: Invertebrados aquáticos, lagoas, aves aquáticas, guano, química da água, 

diversidade funcional. 

 



 

 

ABSTRACT 

Waterfowl can impact nutrient concentration in wetlands by producing large amounts of 

nitrogen and phosphorus-rich feces and can control the structure of the macroinvertebrate 

community via bottom-up mechanism. The objective of this study was to evaluate the water 

quality and the taxonomic and functional structure of macroinvertebrates in wetlands with 

nesting colonies of aquatic birds in southern Brazil. Macroinvertebrate communities were 

seasonally sampled in eight intermittent wetlands differing according to the occurrence of 

nesting colonies of waterbirds (four with the presence of rookeries; four without). Sampling 

was done in each wetland in the spring of 2016 (October) and one in the fall of 2017 (May). 

Water samples were collected for quantification of nutrients (ammonia, total phosphorus, 

nitrate, total organic nitrogen, total nitrogen, orthophosphate and organic phosphorus), 

physical and chemical variables of water (water temperature, pH, electrical conductivity, 

dissolved oxygen, saturation of dissolved oxygen, total dissolved solids and turbidity) were 

measured in situ and a sediment sample was collected for quantification of the organic matter. 

The main results showed that the concentrations of ammonia, total phosphorus, organic 

orthophosphate, organic nitrogen, total nitrogen and total dissolved solids were higher in the 

wetlands with waterbird nesting than in the wetlands without nests. We sampled 11,471 

individuals distributed in 70 taxa. The rates of functional diversity, abundance, richness and 

taxonomic composition and functional composition were not influenced by the presence of 

birds, but abundance and taxonomic composition varied between sampling periods. 

Functional traits such as the debris food type, cylindrical body shape and active aquatic habit 

were shown to be associated with wetlands with waterbird nesting, whereas traits referring to 

grabbing and swimmer habits, macrophyte food type and type of passive air dispersion were 

associated with wetlands without nesting. Among the nutrients, the total phosphorus 

influenced the functional composition of aquatic insects and the orthophosphate the 

taxonomic composition. These results contribute to the ecology of wetlands and to a better 

understanding of the interactions between wetlands, waterbirds and aquatic 

macroinvertebrates. 

Key words: Aquatic invertebrates, ponds, waterfowl, guano, water chemistry, functional 

diversity. 
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1. APRESENTAÇÃO 

 

A presente tese foi elaborada em duas partes a fim de facilitar a publicação dos 

resultados obtidos. A primeira parte consiste em uma Introdução Geral, incorporando os 

principais temas abordados com o objetivo de fornecer a base teórica acerca da temática 

deste estudo e segue formatado as normas vigentes da Associação Brasileira de Normas 

Técnicas (ABNT).  

A Introdução Geral se inicia com um levantamento bibliográfico sobre o conceito e 

importância das áreas úmidas no mundo e no estado do Rio Grande do Sul, destacando 

suas principais funções ecológicas, entre elas, a ciclagem de nutrientes, o 

armazenamento de carbono, controle de inundações e o provisionamento de habitat para 

a vida selvagem. Posteriormente destaca-se a importância da ecologia de 

macroinvertebrados aquáticos para o equilíbrio e manutenção das áreas úmidas, 

trazendo duas abordagens fundamentais para a compreensão dos processos ecológicos 

nesses ambientes, as abordagens taxonômica e funcional. Na última parte da Introdução 

Geral são abordados aspectos importantes sobre a interação entre ninhais de aves 

aquáticas, macroinvertebrados aquáticos e qualidade da água em áreas úmidas. Aves 

aquáticas representam um grupo expressivo na composição biológica de ecossistemas 

aquáticos continentais. Muitas espécies de aves aquáticas buscam as áreas úmidas 

durante o período reprodutivo, podendo exercer considerável impacto sobre a 

concentração de nutrientes nesses ambientes por produzirem grandes quantidades de 

fezes ricas em nitrogênio e fósforo podendo alterar a qualidade da água e, 

consequentemente, controlar a estrutura taxonômica e funcional da comunidade de 

macroinvertebrados via mecanismo bottom-up. 

Na segunda parte, a seção ‘Capítulos’ contém três artigos científicos que foram ou 

serão submetidos à publicação em periódicos especializados, e estão formatados de 

acordo com cada revista. O Capítulo 1 será submetido para a Revista Biota Neotropica e 

teve como objetivo avaliar a influência da presença de colônias de nidificação de aves 

aquáticas na qualidade da água de áreas úmidas no Sul do Brasil. O Capítulo 2 foi 

submetido para a Revista Iheringia Série Zoológica e teve como objetivo analisar a 

influência da presença de colônias de nidificação de aves aquáticas na estrutura 

taxonômica da comunidade de macroinvertebrados aquáticos em áreas úmidas, 

avaliando as variações da riqueza, abundância e composição dessas comunidades entre 

as áreas estudadas. O Capítulo 3 será submetido para a Revista Zoological Studies e 
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objetivou analisar a diversidade funcional da comunidade de insetos aquáticos em áreas 

úmidas com e sem colônias de nidificação de aves aquáticas no Sul do Brasil. 
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2. INTRODUÇÃO GERAL 

2.1. Áreas úmidas 

Áreas úmidas foram definidas internacionalmente pela Convenção de Ramsar, 

em 1971, como “extensões de brejos, pântanos e turfeiras, ou superfícies cobertas de 

água, em regime natural ou artificial, permanentes ou temporárias, estancadas ou 

correntes, doces, salobras ou salgadas, incluídas as extensões de água marinha cuja 

profundidade na maré baixa não exceda os seis metros” (RAMSAR, 2013). As áreas 

úmidas brasileiras foram definidas como ecossistemas localizados na interface entre 

ambientes terrestres e aquáticos, continentais ou costeiros, naturais ou artificiais, 

permanentemente ou periodicamente inundados por águas rasas ou com solos 

encharcados, doces, salobras ou salgadas, com comunidades de plantas e animais 

adaptadas à sua dinâmica hídrica (JUNK et al., 2013, 2016). 

Estima-se que as áreas úmidas representem aproximadamente 5 a 8% da 

superfície terrestre (MITSCH; GOSSELINK, 2007) e cerca de 20% do território 

brasileiro (JUNK et al., 2011). Estão entre os ecossistemas mais produtivos da Terra 

(DIXION; WOOD, 2003; ROLON; MALTCHIK, 2006), apresentando grande 

diversidade de espécies, de plantas aquáticas, invertebrados e vertebrados (GETZNER, 

2002). Estas áreas possuem uma ampla variedade de funções ecológicas, como a 

ciclagem de nutrientes (BUNN et al., 1999), o armazenamento de carbono 

(ADHIKARI; BAJRACHARAYA, 2009), controle de inundações (HEY; PHILIPPI, 

1995) e o provisionamento de habitat para a vida selvagem (JACOBS et al., 2009). 

Além disso, desempenham um papel vital para assegurar o abastecimento de água, 

segurança alimentar e meios de subsistência para milhões de pessoas que vivem em 

países em desenvolvimento (TEFERI et al., 2010) através da produção de peixes, 

agricultura e turismo (SAUNDERS et al., 2002). 

Os ecossistemas de áreas úmidas (wetlands), apesar de ainda carentes de uma 

classificação universal e das várias nomenclaturas que recebem (banhados, pântanos, 

etc), compartilham características como áreas alagáveis e solos saturados, ricos em 

matéria orgânica (MITSCH; GOSSELINK, 2000; RAMSAR, 2013). Estas áreas 

necessitam de critérios claros para sua classificação, devido à diversidade de ambientes 

com características dinâmicas, e à dificuldade de definir com precisão seus limites e 

tamanho (CARRERA & FUENTE, 2003). 
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  A estabilidade destes ecossistemas está intimamente relacionada ao seu regime 

hidrológico (BEDFORD et al., 2001), onde o hidroperíodo (período de tempo em que 

uma determinada área mantém lâmina de água superficial) é o principal fator 

controlador da biota nesses ecossistemas (WILLIAMS, 2006). Diversos tipos de áreas 

úmidas, com inundação permanente ou periódica distribuem-se pelos estados 

brasileiros, na maioria totalmente descaracterizadas, carecendo de inventários e estudos 

ecológicos mais aprimorados (SCREMIN-DIAS, 2004). 

Existem hoje, segundo relatório oficial, 2.127 áreas úmidas consideradas de 

importância internacional pela Convenção de Ramsar (RAMSAR, 2013). Atualmente, 

onze áreas úmidas protegidas pelo SNUC (Sistema Nacional de Unidades de 

Conservação) estão incluídas como sítios Ramsar no Brasil, que integrou oficialmente a 

Convenção de Ramsar em 1996 (CUNHA et al., 2015). A extensão total de áreas 

úmidas protegidas no país perfaz 6.500.000 hectares, onde cinco delas estão situadas na 

Zona Costeira e Marinha e seis na Amazônia Legal (MMA, 2016). No Sul do Brasil, o 

Parque Nacional da Lagoa do Peixe é o único sítio protegido pela Convenção de 

Ramsar (MMA, 2016). É um dos mais importantes refúgios de aves migratórias da 

América do Sul e berçário para aves residentes e espécies marinhas, como tainha e 

linguado. É a última área do estado em que há predominância da restinga litorânea 

(LOEBMANN; VIEIRA, 2005). 

Dada importância dessas áreas úmidas para conservação dos ecossistemas, Scott 

& Carbonell (1986) formularam a primeira classificação e inventário de áreas úmidas na 

Região Neotropical, seguida no Brasil por Diegues (1990), na qual tinham objetivo de 

identificar áreas prioritárias para conservação de aves aquáticas. No Rio Grande do Sul, 

Maltchik et al. (2003) e Maltchik & Callisto (2004) proporam a partir de um inventário, 

um sistema de classificação de áreas úmidas dulceaqüícolas, como importantes locais de 

alimentação e reprodução de aves aquáticas (LOBO et al., 1991).  

Os estudos sobre áreas úmidas no Brasil e no mundo concentram-se, em sua 

maioria em abordagens ecológicas (GOMES, 2017). A criação do Instituto Nacional de 

Ciência e Tecnologia em Áreas Úmidas (INAU), em 2008, reúne centenas de cientistas 

de Universidades e Centros de Pesquisas no Brasil, com foco principalmente na 

perspectiva biológica, cujo principal desafio para o crescimento e evolução das 

abordagens científicas, políticas e de gestão sobre as áreas úmidas consiste no avanço 

das confusões conceituais, uma vez que não há um consenso sobre o conceito de áreas 

úmidas no mundo, havendo diferentes propostas (FERREIRA & JUNIOR, 2018). 
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Apesar das áreas úmidas serem reconhecidas como um hotspot de 

biodiversidade, servindo de habitat para mais de 40% das espécies do mundo (MITRA 

et al., 2003) e contribuindo com até 40% dos serviços ecossistêmicos anuais do globo 

(BONELL et al., 1993; COSTANZA et al., 1997), são um dos ecossistemas mais 

ameaçados do mundo (LAVOIE et al., 2016; SICA et al., 2016). Apesar de seu valor 

ecossistêmico, de sua importância para o equilíbrio ecológico e bem estar humano, as 

áreas úmidas vem sofrendo alterações drásticas e sendo progressivamente substituídas e 

suas espécies associadas vêm diminuindo rapidamente nas últimas décadas 

(MILLENNIUM ECOSYSTEM ASSESSMENT, 2005; DAVIDSON, 2014). Segundo 

estimativas mencionadas por Davidson (2014), no último século, cerca de 70% das 

áreas úmidas originais da Terra foram perdidas, devido a atividades humanas. Isso 

coloca as áreas úmidas entre os ecossistemas mais vulneráveis do mundo (GARCIA-

MORENO et al., 2014). A agricultura, o crescimento das áreas urbanas, a poluição, a 

superexploração de recursos e a invasão de espécies exóticas estão entre as principais 

atividades responsáveis pelo declínio de áreas úmidas naturais no mundo (JUNK et al., 

2013; GARCIA-MORENO et al., 2014). 

 

2.2. Ecologia de Macroinvertebrados Aquáticos 

Os macroinvertebrados aquáticos são organismos sésseis ou com mobilidade 

reduzida, que habitam a coluna d’água e o sedimento de ecossistemas aquáticos (LI et 

al., 2010). São retidos em malha com abertura que varia de 200 a 500 micrômetros e são 

representados por vários grupos taxonômicos, que incluem os platelmintos, anelídeos, 

moluscos, crustáceos, aracnídeos e insetos, sendo este último, o mais diversificado e 

abundante em regiões tropicais (CALLISTO, 2000). 

Macroinvertebrados aquáticos podem ser encontrados próximos a qualquer 

habitat aquático, desde poças temporárias até grandes rio e lagos e pequenos córregos 

(DALZOCHIO, 2013). Os ambientes mais extremos habitados por esses animais 

incluem águas salinas, poças de petróleo, lagoas de tratamento de efluentes e águas 

termais (MERRITT et al., 2008). Em águas paradas, ocorrem no fundo de lagos, ao 

longo das margens com vegetação e em águas abertas, em ambientes lóticos ocorrem 

debaixo de pedras, galhos e troncos, enterrados na areia ou sedimentos, e rastejando 

sobre rochas e folhas (BOUCHARD, 2004). 
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Os macroinvertebrados têm importantes funções nas áreas úmidas (BALDWIN 

et al., 2018). Como consumidores, os macroinvertebrados incorporam energia e 

nutrientes de produtores primários e matéria orgânica na biomassa animal, fornecendo 

alimentos para os vertebrados (MACDADE et al., 2011; BATZER, 2013; TAPP; 

WEBB, 2015). As comunidades de macroinvertebrados também são indicadores das 

condições das áreas úmidas por completarem a maior parte ou todo o seu ciclo de vida 

como organismos aquáticos e, portanto, são suscetíveis a efeitos episódicos e 

cumulativos de mudanças ambientais (USEPA, 2002; BATZER, 2013). A baixa 

abundância de macroinvertebrados ou a diversidade taxonômica refletem condições 

estressantes causadas por altas concentrações de contaminantes (partículas suspensas, 

nutrientes, substâncias químicas sintéticas), baixa abundância de plantas e peixes 

invasores (JOHNSON et al., 2013; RIENS et al., 2013; MEYER et al., 2015; 

SUNDBERG et al., 2016).  

Os macroinvertebrados aquáticos constituem um dos grupos biológicos mais 

amplamente utilizados como indicadores da qualidade da água, sobretudo em 

ecossistemas aquáticos lóticos (CALLISTO et al., 1998, BIS et al., 2000; CALLISTO et 

al., 2001; GOULART; CALLISTO, 2003; CUMMINS et al., 2005; NESSIMIAN et al., 

2008; MILESI et al., 2008; HEPP et al., 2010). Em ecossistemas aquáticos lênticos, 

com a recente preocupação em torno da perda de áreas úmidas e de suas funções, os 

estudos sobre macroinvertebrados de áreas úmidas vêm aumentando em todo mundo 

(STENERT et al., 2004; STENERT; MALTCHIK, 2007; STENERT et al., 2008; 

MALTCHIK et al., 2012) e alguns índices de qualidade de água vêm sendo construídos 

a partir da comunidade de macroinvertebrados (CHESSMAN et al., 2002; 

HAUGERUD, 2006; SOLIMINI, 2008; BARBOSA et al., 2011; LUNDE & RESH, 

2012; PHAPHONG & SANGPRADUB, 2012; MERETA et al., 2013; MELO et al., 

2015).  

A comunidade de macroinvertebrados em áreas úmidas são componentes 

importantes da cadeia alimentar, atuando como elo de ligação entre as plantas e os 

consumidores de nível superior (BATZER 2013; BATZER & BOIX, 2016), sendo 

influenciada por parâmetros ambientais físicos e químicos, tais como, o hidroperíodo, a 

geomorfologia, a vegetação (BATZER et al., 2004; STENERT & MALTICHIK, 2007), 

a temperatura da água, profundidade, nitrato, condutividade, pH, quantidade de matéria 

orgânica e oxigênio disponível (BATZER & WISSINGER, 1996, STENERT et al., 

2008), e biológicos, como competição e predação (PAUKERT & WILLIS, 2003; 
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BATZER et al., 2004). Diversos estudos demonstraram como a comunidade de 

macroinvertebrados aquáticos é fortemente influenciada pelas condições ambientais 

(BATZER et al., 2004; MORETTI & CALLISTO, 2005; PRÍNCIPE & CORIGLIANO, 

2006; WÜRDIG et al., 2007; BUDKE et al., 2012; RUHÍ et al., 2013; BATZER, 2013; 

BATZER & RUHÍ, 2013; AYRES-PERES et al., 2006; BIASE et al., 2010; BARROS 

et al., 2016). 

Macroinvertebrados possuem uma mobilidade limitada e vivem em contato 

direto com o sedimento e com a coluna de água, assim ficam expostos a diferentes 

estressores ambientais (FEIO et al., 2007). Nesse sentido, os macroinvertebrados 

respondem diretamente à disponibilidade de oxigênio (SALOOM & DUNCAN, 2005), 

ao enriquecimento de nutrientes (LÜCKE & JOHNSON, 2009), a quantidade e 

qualidade de alimento (CROSS et al., 2006), e às mudanças na estrutura do habitat 

(STEINMAN et al., 2003). A utilização da composição taxonômica de insetos aquáticos 

para diagnosticar padrões de organização de comunidades é comum, embora existam 

evidências de que não sejam suficientes para detectar padrões relacionados ao 

funcionamento do ecossistema (DOLÉDEC et al., 2011).  Isso ocorre pelo fato de 

estudos taxonômicos atribuírem o mesmo peso para todas as espécies da comunidade, 

independentemente de suas características, requerimentos e/ou funções (PODGAISKI et 

al., 2011; GERISCH et al., 2012).  

Características funcionais são traços morfológicos ou fisiológicos dos 

organismos que afetam o desempenho dos mesmos em um determinado ambiente 

(VIOLLE et al., 2007). Segundo Cianciaruso et al. (2009), o uso destas características 

em um índice de diversidade significa “medir a diversidade de características 

funcionais, que são componentes dos fenótipos dos organismos que influenciam os 

processos na comunidade”. Essas características conferem às espécies a capacidade de 

se adaptar a condições ambientais específicas tornando-as aptas a sobreviver em um 

determinado local. Em outras palavras, o local onde os organismos vivem somados às 

restrições ecológicas aos quais eles estão expostos irão determinar os padrões de 

distribuição funcional das comunidades (TOWNSEND & HILDREW, 1994; POFF, 

1997).  

Atributos biológicos como tamanho do corpo, formas de dispersão, hábito 

alimentar, grupo trófico, voltinismo, entre outros, são algumas das características que 

podem ser utilizadas como indicadores da funcionalidade dos sistemas aquáticos 

(VIEIRA et al., 2006; WEBB et al., 2010). Estes atributos podem ser comparados entre 
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diferentes ambientes e entre regiões que diferem quanto à composição taxonômica 

(STATZNER et al., 2004). 

A comunidade de macroinvertebrados aquáticos possuem representantes em 

todos os níveis tróficos da cadeia alimentar e podem ser classificados em 

fragmentadores, que se alimentam de tecido vegetal e podem ser herbívoros ou 

detritívoros; coletores, que se alimentam de matéria orgânica e que podem ser 

filtradores ou detritívoros; raspadores, que se alimentam de perifíton aderido à 

superfície orgânica ou mineral; predadores, que se alimentam de outros invertebrados 

aquáticos ou pequenos vertebrados; e parasitas, que se alimentam internamente ou 

externamente no corpo de outros organismos vivos (MERRIT & CUMMINS, 1996). 

Em relação aos hábitos de vida, os macroinvertebrados podem ser classificados 

em: patinadores, que são adaptados para deslizar sobre a superfície; planctônicos, que 

habitam a coluna d’água, em locais sem correnteza; mergulhadores, adaptados para a 

natação remando com as patas traseiras; nadadores, adaptados para a natação com 

movimentação similar a dos peixes; agarradores, cujos representantes têm adaptações 

comportamentais e morfológicas para a fixação em locais com correnteza e em 

superfícies rochosas litorâneas de lagos; escaladores, adaptados para viver em hidrófitas 

vasculares ou restos de detritos com modificações para se movimentar verticalmente na 

haste deste tipo de superfície; organismos dispersos, que habitam a superfície das folhas 

flutuantes de hidrófitas vasculares ou sedimentos finos; e escavadores, que vivem em 

sedimentos finos de córregos e lagos. Alguns constroem tocas em forma de tubos com 

grãos de areia que se estendem acima da superfície do substrato, ou túneis em caules de 

plantas, folhas ou raízes (mineiros) (MERRIT & CUMMINS, 1996). 

Atributos biológicos, como os mencionados acima podem ser utilizados como 

métricas funcionais e na construção de índices multimétrico com base na abundância 

proporcional de cada grupo (MELO, 2015). Um exemplo dessa utilização é como os 

organismos especialistas como os raspadores e fragmentadores costumam apresentar 

sensibilidade às mudanças no ecossistema no qual estão inseridos. Já organismos 

generalistas como os coletores, possuem uma gama maior de alimentos aceitáveis 

(BARBOUR et al., 1996), podendo, em caso de escassez de um recurso, substituir um 

tipo de alimento por outro (MOYA et al., 2007). Nesse sentido, os generalistas não são 

tão sensíveis aos impactos no ecossistema quanto os organismos especialistas. 

Abundâncias maiores de organismos dispersos e de escaladores, que se movimentam 

sobre a vegetação ou no sedimento, podem estar relacionadas com a cobertura vegetal 
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ou com macrófitas presentes no ecossistema, assim como nadadores e mergulhadores 

podem ter abundâncias maiores em ambientes de maior profundidade (BAZZANTINI & 

BELA, 2004). Desse modo, métricas funcionais são capazes de refletir processos 

complexos dos ecossistemas como interações tróficas, produção e disponibilidade de 

fontes de alimento (KARR et al., 1986; CUMMINS et al., 1989; PLAFKIN et al., 

1989), e podem responder bem a estressores ambientais. 

O estudo de Cummins (1973) foi pioneiro no desenvolvimento de uma 

abordagem funcional para insetos aquáticos tendo como base suas relações tróficas 

(VANNOTE et al., 1980). O principal referencial teórico sobre a relação entre a 

diversidade funcional e fatores ambientais foi o modelo ‘habitat templet', inicialmente 

proposto por Southwood (1977) e desenvolvido para ecossistemas aquáticos por 

Townsend & Hildrew (1994), Poff (1997), e Poff et al. (2006), prevendo que, onde 

condições ambientais são semelhantes, a organização funcional das comunidades deve 

convergir de uma forma previsível. 

Os índices qualitativos e quantitativos utilizados para medir a diversidade 

funcional têm surgido e sido aprimorados desde a década de 90 e podem ser baseados 

em riqueza de grupos funcionais, matrizes de distância, agrupamento hierárquico e 

posição das espécies no espaço funcional (MOUCHET et al., 2010).  

Petchey & Gaston (2002) propuseram um índice quantitativo para medir a 

diversidade funcional, baseado em dendrograma, derivado a Diversidade Filogenética 

de Faith (1992), denominado de Diversidade Funcional (FD). O FD consiste na soma 

dos ramos totais do dendrograma funcional, mensurado a partir da distância das 

espécies no espaço funcional e está relacionado à complementaridade do uso de 

recursos (PETCHEY & GASTON, 2002). Devido a facilidade do cálculo, o FD tem 

sido bastante utilizado em estudos abordando a diversidade funcional com os mais 

variados táxons incluindo invertebrados como formigas (BIHN et al., 2010) e besouros 

(BARRAGÁN et al., 2011), plantas (LOIOLA et al., 2010), mamíferos (BLACKBURN 

et al., 2005, CARVALHO et al., 2010, SAFI et al., 2011), aves (PETCHEY et al., 2007, 

BATALHA et al., 2010) e anfíbios (ERNST et al., 2006, STRAUß et al., 2010). Alguns 

trabalhos também têm demonstrado o maior poder de previsibilidade comparado com 

outros métodos (PETCHEY & GASTON, 2006). 

Villéger et al. (2008) propuseram um índice multivariado equivalente, incluindo 

a riqueza funcional, uniformidade funcional e divergência funcional, cada uma 

representando uma faceta da diversidade funcional, onde a riqueza funcional é o número 
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de grupos funcionais formado dentro de uma determinada comunidade; uniformidade 

funcional pode ser vista como o grau em que as características de uma comunidade 

estão distribuídas em um nicho para permitir a utilização eficiente de toda a gama de 

recursos de que dispõe; e a divergência funcional mede o grau de diferenciação do nicho 

entre as espécies de uma comunidade (MASON et al., 2005). Por fim, Laliberté & 

Legendre (2010) propuseram o índice de dispersão funcional, que capta a distância 

média entre as espécies com base em suas características funcionais e sua abundância 

relativa em um espaço-traço multidimensional (COLZANI et al., 2013).  A dispersão 

funcional pode ser baseada pela abundância e não é afetada pela riqueza das espécies 

(CALLAÇA & GRELLE, 2016). Assim, o número de índices tem crescido 

substancialmente, porém apenas alguns têm ganhado posições de destaque (Tabela 1). 

 

Tabela 1: Principais índices utilizados para calcular a diversidade funcional encontrados 
na literatura (modificados de MOUCHET et al., 2010). 

Medidas Características 
Riqueza de Grupos Funcionais (PETCHEY, 2004). Classificação das espécies com base em 

similaridade 
Diversidade de atributos funcionais (WALKER et al., 

1999). 
Soma da distância das espécies na 

comunidade 
Diversidade Funcional (PETCHEY & GASTON, 2002). Soma do maior ramo do dendograma 

funcional 
Entropia Quadrática (RAO, 1982; BOTTA-DUKÁT, 

2005). 
Soma da distância das espécies pesadas pela 

abundância 
Riqueza Funcional- Volume da cápsula convexa 

(CORNWELL et al., 2006; VILLÉGER et al., 2008) 
Volume ocupado pelas espécies no espaço 

funcional 
Divergência Funcional (VILLÉGER et al., 2008) Desvio da distância média ao centro da 

gravidade pesado pela abundância 
Uniformidade Funcional (VILLÉGER et al., 2008) Soma do comprimento da árvore que liga os 

pontos no espaço tridimensional pesado pela 
abundância 

Dispersão Funcional (LALIBERTÉ & LEGENDRE, 
2010) 

Soma das distâncias no espaço funcional, 
deslocada pelo centroide da espécie mais 

abundante. 

Fonte: CALLAÇA & GRELLE, 2016 

 

Muitos estudos demonstram que a diversidade funcional pode contribuir melhor 

para a compreensão das funções do ecossistema, tais como produtividade (TILMAN et 

al., 1997; HOOPER & DUKES, 2004; PETCHEY et al., 2004; HOOPER et al., 2005), 

resistência das espécies às perturbações ambientais (DUKES, 2001; BELLWOOD et 

al., 2004), e regulação do fluxo da matéria (WALDBUSSER et al., 2004). A 

biodiversidade deveria ser contemplada considerando a sua diversidade funcional 
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(suportada pela função ecológica), taxonômica (representante genético) e estrutural 

(baseada na abundância das espécies) (LYASHEVSKA & FARNSWHORTH, 2012), 

onde os componentes bióticos relacionados à magnitude e à variabilidade das alterações 

na biodiversidade podem ser distribuídos entre quatro fatores principais: composição, 

abundância, características funcionais e interações bióticas entre as espécies (NAEEM 

& WRIGHT, 2003). 

Medidas de diversidade funcional têm sido utilizadas para compreendermos 

como as comunidades locais são estruturadas (WEIHER & KEDDY, 2001; PETCHEY 

et al., 2007; GÓMEZ et al., 2010; DALZOCHIO et al., 2015) e como elas respondem 

às mudanças abióticas (MAYFIELD et al., 2010; STATZNER & BÊCHE, 2010; PIRES 

et al., 2017). No Brasil foram desenvolvidos poucos estudos utilizando a abordagem 

funcional (MILESI, 2016).  Destaque para Colzani et al. (2013) que avaliaram a 

resposta de índices de diversidade funcional de insetos aquáticos frente a mudanças na 

paisagem. Nesta mesma linha e adicionando diversidade filogenética, Saito et al. (2015) 

utilizaram os atributos funcionais de insetos na criação de índices multimétricos na 

avaliação do impacto ambiental. Dalzochio et al. (2015) comparou a diversidade 

funcional de comunidades de insetos aquáticos ao longo de um gradiente de 

intensificação agrícola e Boelter et al. (2018) avaliaram os efeitos da presença de peixes 

e dos tipos de habitats com diferentes níveis de complexidade estrutural nas estruturas 

taxonômicas e funcionais na comunidade de macroinvertebrados em áreas úmidas no 

sul do Brasil. 

As métricas funcionais fornecem uma série de vantagens, como uma ampla 

gama de respostas a múltiplos estressores (DOLÉDEC et al., 1999; CULP et al., 2011; 

MONDY et al., 2016) e a compreensão mais mecanicista para identificar as causas das 

mudanças (DOLÉDEC et al., 2011; VERBERK et al., 2013). Nesse sentido, uma 

abordagem funcional pode produzir diferentes conclusões sobre a importância desses 

atributos para o funcionamento dos ecossistemas, dependendo do método de 

classificação utilizada (WRIGHT et al., 2006). Assim, há uma necessidade de fornecer 

medidas contínuas de diversidade funcional que utilizem diretamente valores 

quantitativos para as características funcionais (VILLÉGER et al., 2008). 

 

 

 



20 

 

2.3. Relação entre Aves Aquáticas, Qualidade da Água e 

Macroinvertebrados Aquáticos 

 

O Brasil é o segundo país do mundo em diversidade de aves, com 1.901 

espécies, onde o conhecimento atual da avifauna brasileira sugere que ao menos 197 

espécies apresentam algum padrão de deslocamento considerado migratório (CBRO, 

2016). Desse total, 53% reproduzem no Brasil e 47% possuem seus sítios de reprodução 

em outros países, seja na região circumpolar relacionada à América do Norte e 

Groenlândia (aves setentrionais), ou em áreas no sul da América do Sul e Antártida 

(meridionais) (CBRO, 2016). 

O Rio Grande do Sul, possui cerca de 661 espécies de aves registradas, destas, 

466 nidificam no estado e 123 são descritas como aves de hábitos aquáticos (VÉLEZ, 

1997; BELTON, 2000; BENCKE, 2010). É considerado local de elevada riqueza 

(BENCKE et al., 2010) em função de muitas espécies destas aves procurarem refúgios 

ou territórios temporários (MARINI & GARCIA, 2005) e migrarem do Pantanal e do 

baixo Rio Paraná (Províncias de Entre Ríos, Santa Fé e Corrientes, na Argentina) 

(ANTAS, 1994) além de ser uma zona de transição entre diversos biomas (BELTON, 

1994). 

O grupo, de maneira geral, é conhecido por possuir alta capacidade de dispersão 

e grande mobilidade diária, atuando como importante dispersor de plantas, 

invertebrados e vertebrados nos ecossistemas aquáticos (HAIG et al., 1998; GIBBS, 

2000; MORRIS, 2012, SILVA et al., 2018). Em períodos de cheia, as áreas úmidas se 

tornam ricas em alimento, o que desencadeia a atividade reprodutiva de muitas espécies 

de aves aquáticas (MORRIS, 2012). Durante a reprodução, assim como em momentos 

de muda de plumagem, esses animais tendem a se movimentar menos entre os sítios 

(MORRIS, 2012). Nas situações de mobilidade restrita, essas aves se tornam mais 

dependentes dos recursos locais, e tendem a ocupar um único sítio ou conjuntos 

próximos, que ofereçam maior disponibilidade de alimento e áreas para nidificação 

(HAIG et al., 1998; MORRIS, 2012). Por outro lado, em períodos de seca, as aves 

aquáticas se movem mais entre sítios, e se concentram nas áreas úmidas permanentes 

(KINGSFORD & NORMAN, 2002). Logo, a ocorrência desses animais depende não só 

de características individuais do ambiente, mas também da disponibilidade de habitat na 

paisagem (HAIG et al., 1998; KINGSFORD & NORMAN, 2002). Sendo assim, os 

padrões de ocorrência da avifauna são influenciados pela paisagem em diferentes 
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escalas, pela disposição das áreas úmidas no espaço, e também pela conectividade entre 

esses ambientes (WHITED et al., 2000; GUADAGNIN & MALTCHIK, 2007; 

MORRIS, 2012). 

Entre as espécies de aves aquáticas amplamente distribuídas nas áreas úmidas do 

estado, destaca-se a família Threskiornithidae, representada principalmente por Plegadis 

chihi (maçarico-preto) e Phimosus infuscatus (maçarico-da-cara-amarela), que são 

espécies de aves residentes anuais e de grande capacidade de dispersão, e espécies da 

família Ardeidae, representada principalmente pelos savacus (Nycticorax nycticorax) e 

garças, entre elas a garça-branca-grande (Ardea alba), a garça-branca-pequena (Egretta 

thula) e a garça vaqueira (Bubulcus íbis) (PETRY & FONSECA, 2005; SCHERER et 

al., 2006; ACCORDI & BARCELOS, 2006; SCHERER et al., 2011). O período de 

chegada dessas espécies para reprodução nestas áreas úmidas corresponde ao mês de 

setembro, final do inverno e início da primavera. Já no final do verão e início do outono, 

no mês de março, corresponde ao período em que essas espécies estão deixando estas 

áreas úmidas e retornando aos seus locais de origem (SCHERER et al., 2006; 

ACCORDI & BARCELOS, 2006, SCHERER et al., 2011). 

Muitas destas aves aquáticas nidificam em grupos denominados colônias, 

podendo incluir apenas alguns ninhos, ou milhares. As colônias de aves aquáticas 

podem ser mistas ou monoespecíficas, e as melhores áreas do ninhal são ocupadas pelas 

espécies consideradas mais fortes numa disposição hierárquica (SICK, 1997). As 

colônias localizam-se geralmente em alguma porção de terra protegida dos predadores e 

de outras perturbações e em áreas onde as aves adultas podem obter energia a partir do 

ecossistema circundante, para manter-se e alimentar sua prole (BRZORAD et al., 2004; 

KUSHLAN & HANCOCK, 2005).  

Em colônias de espécies mistas muitas vezes a primeira espécie a chegar é a A. 

alba, e sua presença pode induzir a nidificação ou atrair outras espécies (McCRIMMON 

et al., 2001). Gianuca (2010) estudou uma colônia de Pelecaniformes no estuário da 

laguna Lagoa dos Patos onde foram identificadas oito espécies, constituindo-se no 

maior sítio reprodutivo de P. ajaja no Brasil, e na maior colônia de Pelecaniformes já 

registrada no sul do país. Miño e Del Lama (2007) estudaram a estrutura gênica de P. 

ajaja em quatro colônias no Pantanal e em uma colônia no Rio Grande do Sul, no 

banhado do Aguirre, Taim, indicando a existência de diferença genética entre as aves do 

Pantanal e Sul do Rio Grande do Sul. Em Triunfo, Lindolfo Collor e Porto Alegre, 

foram registradas colônias de nidificação com as espécies Nycticorax nycticorax, 
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Bubulcus ibis, A. alba e Egretta thula, totalizando 553 ninhos em Triunfo, 563 em 

Lindolfo Collor e 287 em Porto Alegre, durante o período reprodutivo de 2008/2009 

(SCHERER et al., 2010). Também em Triunfo foi registrada uma colônia composta 

pelas garças B. ibis, E. thula, N. nycticorax, além dos maçaricos Phimosus infuscatus e 

Plegadis chihi estudada durante dois períodos reprodutivos consecutivos (1998/1999 e 

1999/2000) (PETRY & FONSECA, 2005). Já em área urbana de Porto Alegre, no 

Parque Mascarenhas de Moraes, foi registrado um ninhal misto, onde espécies da 

família Ardeidae (garças e socós) representaram 41,7% das espécies nidificantes 

(SCHERER et al., 2006). 

A relação da avifauna com seus respectivos habitats é amplamente documentada 

e fornece informações importantes sobre a dependência e sua relação com o ecossistema 

aquático (SEMLITSCH & BODIE, 1998; DETENBECK et al., 1999). As aves afetam 

direta e indiretamente as funções ecológicas dos ecossistemas aquáticos em que estão 

inseridas (HURLBERT & CHANG, 1983) sendo influenciadas por tipos, tamanhos e 

quantidades de alimentos disponíveis nesses ecossistemas (BOLDUC & AFTON, 

2004).  

A avifauna é parte integrante da maioria dos ecossistemas de água doce, mas o 

papel das aves aquáticas na dinâmica trófica destes ambientes, durante anos, foi 

negligenciado (RÖNICKE et al., 2008). Desde os anos 80, ornitólogos e limnólogos 

tornaram-se cada vez mais cientes da contribuição das aves aquáticas na entrada de 

nutrientes em ecossistemas aquáticos (KEREKES et al., 1994). Aves aquáticas 

forrageiam em grandes áreas e ao retornar às colônias de nidificação para descanso e/ou 

se reproduzirem, depositam nutrientes sob a forma de guano, uma fonte natural de 

nitrogênio e fósforo (ELLIS, 2005). Em locais em que as aves aquáticas são numerosas, 

suas excretas podem ocasionalmente representar uma importante fonte externa de 

nutrientes (PORTNOY, 1990; MANNY et al., 1994). 

Nitrogênio e fósforo são nutrientes importantes em ecossistemas aquáticos, 

porque são necessários para a produção primária e para a sobrevivência da vida aquática 

(DOWNING & MCCAULEY, 1992). No entanto, em grandes quantidades podem 

aumentar a produção de fitoplâncton e levar à redução do oxigênio, ocasionando a 

morte de peixes e outros organismos aquáticos, e diminuindo assim a biodiversidade 

(WELCH, 2002; ELSER et al., 2007). 

Alguns estudos têm abordado de que forma uma alta densidade de aves 

aquáticas pode afetar o estado nutricional de ecossistemas aquáticos de águas doces por 
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meio da liberação de excrementos (CHAICHANA et al., 2010; HUANG & ISOBE; 

2012; GWIAZDA et al., 2014; SOMURA et al., 2015). McFadden et al., 2016 

afirmaram que essa relação pode trazer mudança profundas na dinâmica dos 

ecossistemas influenciando até mesmo a prestação de serviços ecossistêmicos. 

Aves aquáticas são predadores importantes de macroinvertebrados bentônicos; 

afetando a sua estrutura (VELÁSQUEZ ROJAS, 1987) e biomassa (SCHNEIDER & 

HARRINGTON, 1981; QUAMMEN, 1981; MERCIER & MCNEIL, 1994). O 

forrageamento de muitas aves aquáticas está relacionado com a distribuição de 

macroinvertebrados aquáticos, por se tratar de um componente importante de sua dieta 

(KRAPU & REINECKE, 1992; PALOMO et al., 1999; BOLDUC & AFTON, 2004; 

SAFRAN et al., 1997; MEIRE et al., 1994; ZMUDCZYŃSKA-SKARBEK et al., 

2015), fornecendo proteínas e outros nutrientes fundamentais para sua sobrevivência, 

reprodução, crescimento e substituição das penas (ANDERSON & SMITH, 2000; 

BALDASSARRE & BOLEN, 2006).  

A predação por aves aquáticas pode exercer uma forte força seletiva em 

características morfológicas, comportamentais e de distribuição dos macroinvertebrados 

(SAFRAN et al., 1997). Estudos demonstraram que a riqueza de macroinvertebrados 

aquáticos correlaciona-se positivamente com a presença de aves aquáticas nos 

ecossistemas aquáticos (MURKIN & KADLEC, 1986; WRUBLESKI, 1989) e também 

mostraram o efeito da predação por aves aquáticas (efeito top-down) na estrutura da 

comunidade de macroinvertebrados em áreas úmidas (MERCIER & MCNEIL, 1994; 

BOTTO et al., 1998; PALLOMO et al., 1999). O impacto das aves aquáticas em suas 

presas pode explicar por si só grande parte da variabilidade encontrada nas comunidades 

bentônicas (MERCIER & MCNEIL, 1994), no entanto, a entrada de nutrientes 

produzidos pela sua defecação pode também ter efeitos sobre essas comunidades 

(PALOMO et al., 1999). 

 Por outro lado, aves aquáticas desempenham um papel importante no retorno de 

grandes quantidades de nutrientes (principalmente nitrogênio e fósforo) para o sistema 

através da produção de guano, por meio de suas fezes, em áreas úmidas que utilizam 

como colônias de nidificação para descanso e/ou se reproduzirem, alterando 

significativamente o fluxo de nutrientes nesses ambientes (POWELL et al., 1989). Em 

função disso, podem produzir fortes respostas positivas aos produtores primários 

(VALIELA, 1984; ELSER et al., 2007), podendo afetar os consumidores, através do 

aumento ou da diminuição da abundância de espécies zooplanctônicas (ZELICKMAN 
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& GOLOVKINM, 1972), de poliquetas (BOSMAN & HÓQUEI, 1986), crustáceos 

(PALOMO et al., 1999), quironomídeos (MICHELUTTI et al., 2009) e peixes (ONUF 

et al., 1977), modificando a abundância e o comportamento dos macroinvertebrados 

aquáticos via mecanismos bottom-up. Assim, as aves aquáticas podem controlar a 

estrutura da comunidade através da predação (controle top-down) e/ou através da adição 

de nutrientes (controle bottom-up) (HAIRSTON et al, 1960; ODUM, 1969). 

Conhecendo a importância das áreas úmidas e a necessidade de se avançar em 

estudos com o objetivo de conhecer melhor esses ambientes e as interações que ali 

ocorrem, o presente trabalho buscou compreender as relações ecológicas entre aves 

aquáticas, qualidade da água e macroinvertebrados aquáticos, uma vez que é 

reconhecida a importância da contribuição das aves aquáticas no enriquecimento de 

nutrientes em áreas úmidas podendo alterar a qualidade da água e consequentemente a 

riqueza, abundância e composição da biota aquática. Nesse sentido o objetivo geral do 

presente estudo é avaliar a qualidade da água e a estrutura taxonômica e funcional de 

macroinvertebrados aquáticos em áreas úmidas com colônias de nidificação de aves 

aquáticas no Sul do Brasil. 
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4. CAPÍTULOS 

4.1.Capítulo 01 

 

Influência dos Ninhais de Aves Aquáticas na Qualidade da Água de Áreas Úmidas 

no Sul do Brasil 

 

Resumo: Aves aquáticas são todas as espécies ecologicamente dependentes de áreas úmidas. 

Por se tratarem de organismos de grande porte e altos requerimentos energéticos, podem exercer 

um impacto considerável sobre a ciclagem e concentração de nutrientes, uma vez que em função 

do seu rápido metabolismo produzem grandes quantidades de fezes ricas em nitrogênio (N) e 

fósforo (P), podendo aumentar a quantidade destes elementos em suas áreas de concentração. O 

objetivo do estudo foi avaliar a influência da presença de aves aquáticas na qualidade da água de 

áreas úmidas utilizadas para nidificação no Sul do Brasil. Foram selecionadas oito áreas úmidas 

na Bacia do Rio dos Sinos (RS) e Bacia do Rio Caí (RS), sendo quatro delas caracterizadas pela 

presença de colônias de nidificação de aves aquáticas e quatro áreas úmidas onde não foram 

observadas colônias de nidificação. Foi realizada uma amostragem em cada área úmida na 

primavera de 2016 (outubro), correspondendo à chegada das aves para reprodução. Foram 

coletadas amostras de água superficial para quantificação dos nutrientes (amônia, fósforo total, 

nitrato, nitrogênio orgânico total, nitrogênio total, ortofosfato total e fósforo orgânico). As 

variáveis físicas e químicas da água (temperatura, pH, condutividade, oxigênio dissolvido, 

sólidos totais dissolvidos e turbidez) foram medidas in situ. As variáveis analisadas foram 

reduzidas a três componentes principais que explicaram 94,6% da variação nas características 

ambientais. O primeiro componente resumiu 44,4% da variação e esteve relacionado com as 

variáveis amônia, fósforo total, ortofosfato orgânico, nitrogênio orgânico, nitrogênio total, pH, 

potencial de oxi-redução e totais de sólidos dissolvidos. O segundo componente resumiu 29,4% 

da variação e esteve relacionado com as variáveis nitrato, oxigênio dissolvido, temperatura, 

condutividade elétrica e turbidez. O terceiro componente resumiu 14,3% da variação e esteve 

relacionado com o fósforo orgânico. A concentração de nutrientes variou entre as áreas úmidas 

com e sem colônias de nidificação de aves aquáticas, porém essa variação ocorreu em função do 

ninhal com maior abundância de aves aquáticas. Nosso estudo concluiu que as colônias de 

nidificação de aves aquáticas contribuíram significativamente com a entrada de nutrientes nas 

áreas úmidas estudadas. Alguns estudos tem evidenciado que o efeito das fezes das aves 

aquáticas no aumento da concentração de nutrientes na água depende de fatores relacionados ao 

número de aves coloniais e ao período do ano. 

 

Palavras-chave: Ninhais, Lagoas, Guano, Química da água. 
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Influence of Nesting Waterbirds in Water Quality in Southern Brazilian Wetlands 

 

Abstract: Waterfowl are all species that are ecologically dependent on wetlands. Because they 

are large organisms and high energy requirements, they can have a considerable impact on 

cycling and nutrient concentration, since, due to their rapid metabolism, they produce large 

quantities of feces rich in nitrogen (N) and phosphorus (P ), and can increase the amount of 

these elements in their areas of concentration. The objective of the study was to evaluate the 

influence of waterbirds on the water quality of wetlands used for nesting in southern Brazil. 

Eight wetlands were selected in the Sinos River Basin (RS) and Caí River Basin (RS), four of 

which were characterized by the presence of nesting colonies of aquatic birds and four wetlands 

where no nesting colonies were observed. Sampling was carried out in each wetland in the 

spring of 2016 (October), corresponding to the arrival of the birds for breeding. Surface water 

samples were collected for quantification of nutrients (ammonia, total phosphorus, nitrate, total 

organic nitrogen, total nitrogen, total orthophosphate and organic phosphorus). The physical and 

chemical variables of the water (temperature, pH, conductivity, dissolved oxygen, total 

dissolved solids and turbidity) were measured in situ. The analyzed variables were reduced to 

three main components that explained 94.6% of the variation in environmental characteristics. 

The first component summarized 44.4% of the variation and was related to the variables 

ammonia, total phosphorus, organic orthophosphate, organic nitrogen, total nitrogen, pH, oxy-

reduction potential and total dissolved solids. The second component summarized 29.4% of the 

variation and was related to the variables nitrate, dissolved oxygen, temperature, electrical 

conductivity and turbidity. The third component summarized 14.3% of the variation and was 

related to organic phosphorus. Nutrient concentration varied between wetlands with and without 

waterfowl nesting colonies, but this variation was due to the nest with the highest abundance of 

waterfowl. Our study concluded that nesting colonies of waterfowl did not contribute 

significantly to the entry of nutrients into the wetlands studied. Some studies have shown that 

the effect of feces of waterfowl on increasing nutrient concentration in water depends on factors 

related to the number of colonial birds and the period of the year. 

 

Key words: Nesting, Ponds, Guano, Water chemistry. 
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Introdução 

 

Aves aquáticas caracterizam um grupo diversificado e expressivo de espécies 

ecologicamente dependentes das áreas úmidas, sendo importantes indicadoras da saúde 

desses ecossistemas (Ramsar 1994, Ogden et al. 2014). Além disso, são altamente 

dependentes do pulso de inundação das áreas úmidas, o que impulsiona a 

disponibilidade de alimentos e recursos para nidificação (Wyman et al. 2014, Francesiaz 

et al. 2017).  

Como resultado do comportamento de forrageamento e por se tratarem de 

organismos de grande porte e altos requerimentos energéticos, as aves aquáticas podem 

exercer um impacto considerável sobre a ciclagem e concentração de nutrientes, uma 

vez que em função do seu rápido metabolismo produzem grandes quantidades de fezes 

ricas em nitrogênio (N) e fósforo (P), podendo aumentar a quantidade destes elementos 

em suas áreas de concentração (colônias reprodutoras ou locais de repouso) (Leentvaar 

1967, McColl & Burger 1976, Hoyer & Canfield 1994, Gill 1996, Mayes 1991, Hahn et 

al. 2008, Somura et al. 2015, Gwiazda et al. 2014). Fortes correlações entre a ocorrência 

de um grande número de aves aquáticas e altas concentrações de N e P em ecossistemas 

aquáticos têm sido verificadas (Manny et al. 1994, Marion et al. 1994, Kitchell et al. 

1999), com estudos demonstrando inclusive a diminuição da qualidade da água em 

função da elevada carga de nutrientes (Chaichana et al., 2010, Huang & Isob, 2012, 

Gwiazda et al. 2014, Somura et al. 2015).  

Muitos autores indicaram que a quantidade de N e P introduzida pelas aves nos 

ecossistemas aquáticos pode ser significativa (Dobrowolski et. al. 1976, Portnoy 1990, 

Marion et al. 1994, Post et al. 1998, Rönicke et al. 2008, Gwiazda et al. 2014). 

Telesford-Checkley et al. (2016) observaram um aumento significativo na acumulação 

de N e P na água durante o período reprodutivo em quatro colônias de aves aquáticas 

em áreas úmidas do Texas entre 2011 e 2013, e Chatterjee et al. (2017) constataram 

aumentos significativos de outubro a janeiro, período reprodutivo das aves, registrando 

no mês de outubro níveis de fosfato abaixo da detecção e de 6,67 mg/L−1 de nitrato, 

enquanto que no mês de janeiro a concentração de fosfato subiu para 3,43 mg/L-1, e a de 

nitrato para 17,50 mg/L-1 em áreas úmidas na Índia. 

 Nitrogênio e fósforo são nutrientes importantes em ecossistemas aquáticos, 

porque são necessários para a produção primária e para a sobrevivência da vida aquática 

(Downing & MCcauley 1992). No entanto, em quantidades excessivas podem aumentar 
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a produção de fitoplâncton e levar à redução do oxigênio, ocasionando a morte de 

peixes e outros organismos aquáticos, e diminuindo assim a biodiversidade (Welc & 

Lindell 2002, Elser et al. 2007). Diante deste cenário, torna-se fundamental a utilização 

de métodos físicos, químicos e biológicos para avaliar e monitorar a qualidade da água 

desses ecossistemas (Callisto et al. 2001, Togoro 2006, Rodrigues et al. 2010). 

A qualidade da água é o reflexo do efeito combinado de muitos processos que 

ocorrem no ecossistema aquático (Peters & Meybeck 2000). O monitoramento das 

variáveis físicas e químicas da água, segundo Goulart & Callisto (2003), traz algumas 

vantagens na avaliação da qualidade da água em ecossistemas aquáticos, tais como, a 

identificação imediata de modificações das suas propriedades físicas e químicas, a 

detecção precisa da variável modificada, e a determinação das concentrações alteradas.  

Dentre as principais variáveis físicas e químicas utilizadas para avaliação da 

qualidade da água, destacam-se a temperatura da água, o oxigênio dissolvido, o 

potencial hidrogeniônico (pH), a turbidez, o nitrogênio e o fósforo. A temperatura da 

água influencia na concentração de outras variáveis, como de oxigênio dissolvido e 

matéria orgânica (Porto et al. 1991). Elevações na temperatura causam aumento nas 

taxas de reações químicas e biológicas e diminuem a solubilidade dos gases dissolvidos 

na água, como o oxigênio, alterando assim, a qualidade do ecossistema (Mota 1995, 

Libânio 2005).  

O oxigênio dissolvido é de essencial importância para os organismos aeróbios. 

Durante a estabilização da matéria orgânica, as bactérias fazem uso do oxigênio nos 

seus processos respiratórios, podendo vir a causar uma redução da sua concentração no 

meio (Von Sperling 1996). As variações de pH ocorrem geralmente pelo consumo e/ou 

produção de dióxido de carbono (CO2), realizados pelos organismos fotossintetizantes e 

pelos fenômenos de respiração-fermentação de todos os organismos presentes na água 

(Branco 1986). Águas superficiais apresentam valores de pH geralmente variando entre 

6 e 8,5, intervalo ideal para a manutenção do equilíbrio da vida aquática (Libânio 2005). 

Os valores estabelecidos pela Resolução CONAMA nº 357 (2005) estão na faixa de 6,0 

a 9,0 (Brasil 2005). Já os valores de turbidez ocorrem na faixa de 3 a 500 unidades de 

turbidez (NTU), porém os ecossistemas aquáticos brasileiros apresentam turbidez 

naturalmente elevada devido às características geológicas das bacias hidrográficas, aos 

altos índices pluviométricos e ao uso inadequado do solo (Libânio 2005).  

Apesar do potencial das aves aquáticas em mediarem a entrada de nutrientes 

alóctones para áreas úmidas podendo alterar a dinâmica trófica e modificar a qualidade 
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da água desses ecossistemas (Mayes 1991, Gill 1996, Hahn et al. 2008, Telesford-

Checkley et al. 2016, Chatterjee et al. 2017), não existem estudos que analisaram a 

influência das aves aquáticas na qualidade da água de áreas úmidas do Sul do Brasil. 

Nesse sentido, o presente estudo tem como objetivo geral avaliar a influência da 

presença de aves aquáticas, principalmente relacionada à entrada de nutrientes via 

deposição fecal, na qualidade da água em áreas úmidas utilizadas para nidificação no 

Sul do Brasil. Os objetivos específicos são: 1) Avaliar o efeito da presença de ninhais de 

aves aquáticas nas características físicas e químicas da água e na concentração de 

matéria orgânica do sedimento de áreas úmidas; 2) Comparar a concentração de 

nutrientes na água entre áreas úmidas com e sem ninhais de aves aquáticas; e 3) Avaliar 

as relações entre a concentração de nutrientes da água, variáveis físicas e químicas da 

água e a concentração de matéria orgânica do sedimento nas áreas úmidas com e sem 

ninhais de aves aquáticas. 

Considerando que as aves aquáticas coloniais contribuem significativamente 

para a entrada de nutrientes na água, via deposição fecal (Keatley et al. 2009, Kolb et al. 

2010, Sebastian-Gonzalez et al. 2012, Gwiazda et al. 2014, Somura et al. 2015, 

Telesford-Checkley et al. 2016, Chatterjee et al. 2017), espera-se encontrar maiores 

concentrações de nutrientes nas áreas úmidas com ninhais quando comparadas às áreas 

úmidas sem ninhais de aves aquáticas, e que os parâmetros físicos e químicos da água e 

a matéria orgânica do sedimento respondam à entrada de nutrientes via deposição fecal 

nas áreas úmidas com ninhais de aves aquáticas (Chaichana et al. 2010, Huang & Isobe, 

2012, Gwiazda et al.,2014, Somura et al. 2015), apresentando concentrações diferentes 

quando comparadas às áreas úmidas sem ninhais. 

 

Material e Métodos 

1. Área de Estudo 

O presente estudo foi realizado na Bacia Hidrográfica do Rio dos Sinos e na Bacia 

Hidrográfica do Rio Caí, situadas a nordeste do Estado do Rio Grande do Sul, entre os 

paralelos 29° e 30° sul (29°20’-30°10’S/50°15’-51°20’W e 29°06’-30°00’S/50°24’-

51°40’W, respectivamente) (Figura 1) (COMITESINOS 2015).  

A Bacia Hidrográfica do Rio dos Sinos inclui 32 cidades em uma área de 

aproximadamente 4.000 Km2, onde 95,2% ocupam as áreas urbanas e 4,8% estão nas 

áreas rurais (IBGE 2016). A Bacia Hidrográfica do Rio Caí possui uma área de cerca de 
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5.057,25 km2 incluindo 41 municípios, onde aproximadamente 25% dos moradores 

estão na área rural e 75% da área urbana (FEPAM, 2016). 

 O clima é subtropical úmido com períodos de clima temperado e a precipitação 

pluviométrica é bem distribuída durante todo o ano (Bieger et al. 2010). As Bacias 

Hidrográficas são compostas por diferentes formações fitogeográficas, entre elas a 

Floresta Ombrófila Mista, Floresta Estacional Decidual e Semidecidual, Savana e Áreas 

de Tensão Ecológica (COMITESINOS 2015).  

 

2. Delineamento Amostral 

Foram selecionadas oito áreas úmidas na Bacia do Rio dos Sinos e na Bacia do Rio 

Caí (RS), nos municípios de São Leopoldo, Estância Velha, Ivoti, Lindolfo Collor e 

Novo Hamburgo. Quatro delas foram caracterizadas pela presença de colônias de 

nidificação de aves aquáticas, identificadas como áreas úmidas com ninhais, e quatro 

áreas úmidas onde não foram observadas colônias de nidificação de aves aquáticas, 

identificadas como áreas úmidas controle (Figura 01). 

As áreas úmidas selecionadas possuem tamanhos similares (~ 1 ha), profundidade 

máxima de 50 cm, regime hidrológico intermitente e baixo grau de interferência 

humana. Todas as áreas úmidas selecionadas possuem composição vegetal arbórea e/ou 

arbustiva, principalmente representada pela presença da espécie Mimosa bimucronata 

(maricá) (De. Candole) Otto Kuntze, 1891 e Cephalantus glabratus (sarandi) (Spreng) 

K. Schum, 1888. As espécies de aves aquáticas que nidificam nas áreas úmidas 

selecionadas estão representadas pelo Phimosus infuscatus Poche, 1904, Bubulcus íbis 

Linnaeus, 1758, Ardea alba Linnaeus, 1758, Egretta thula Molina, 1782  e Nycticorax 

nycticorax Linnaeus, 1758. 

Estimaram-se cerca de 600 a 1.600 aves nas áreas úmidas com ninhais durante o 

período reprodutivo correspondente ao presente estudo (Peter 2017). Em um dos ninhais 

não foi constatada a presença de aves nem de ninhais no momento do censo e das 

amostragens. A alta abundância de aves aquáticas em um ninhal (n = 1.600) 

principalmente de Phimosus infuscatus, é devido a esta espécie permanecer durante todo 

ano nessa área. No período reprodutivo ocorre o aumento da abundância de Phimosus 

infuscatus, assim como a chegada de outras espécies (acima relacionadas).  
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3. Amostragem das variáveis físicas, químicas e dos nutrientes da água 

Foram coletadas amostras de água superficial para quantificação dos nutrientes 

no início da primavera (entre 29 de agosto e 03 de setembro de 2016), correspondendo à 

chegada das aves para reprodução (Petry & Hoffmann 2002, Scherer et al. 2006, 

Accordi & Barcelos 2006, Scherer et al. 2011), conforme APHA (2000) (Tabela 1). 

Cada área úmida foi representada por uma amostra de água coletada em diferentes 

pontos por meio de garrafas de polietileno pré-lavadas com água destilada, armazenadas 

em recipientes frios e escuros e encaminhadas para análise em laboratório. No mesmo 

período as variáveis físicas e químicas da água (Temperatura, pH, Condutividade, 

Oxigênio Dissolvido, Saturação de oxigênio dissolvido, Sólidos Totais Dissolvidos, 

Turbidez e Potencial de Oxi-redução) foram medidas in situ nas áreas úmidas com o uso 

de uma sonda multiparâmetros (HORIBA U-22). 

 

4. Amostragem da matéria orgânica do sedimento 

Foi coletada uma amostra de sedimento (1 Kg) em cada área úmida no mesmo 

período de amostragem da água. O percentual de matéria orgânica do sedimento foi 

determinado desidratando o sedimento a 60ºC por 24 horas e posteriormente 

incinerando por cinco horas em mufla a 550ºC (Embrapa 2006). As amostras foram 

processadas pelo Laboratório de Sedimentologia da UNISINOS. 

 

5. Análise de dados 

As variáveis mensuradas foram resumidas por meio de medidas descritivas de 

tendência central e dispersão dos dados para uma melhor interpretação do 

comportamento das mesmas nas áreas úmidas analisadas. 

As variáveis ambientais relacionadas à concentração de nutrientes (amônia, 

fósforo total, ortofosfato total, fósforo orgânico, nitrogênio orgânico, nitrogênio total, 

nitrato), aos parâmetros físicos e químicos da água (Oxigênio dissolvido, pH, 

temperatura da água, potencial de oxi-redução, condutividade elétrica, turbidez, 

saturação de oxigênio dissolvido e sólidos totais dissolvidos) e ao percentual de matéria 

orgânica do sedimento foram reduzidas por meio de uma Análise de Componentes 

Principais (PCA) em função da multicolinearidade existente entre as variáveis. As 

variáveis foram primeiramente padronizadas pelo z-escore para serem posteriormente 

reduzidas pela PCA. Posteriormente, os escores dos quatro primeiros eixos da PCA 

foram comparados entre as áreas úmidas com ninhais de aves aquáticas e áreas úmidas 
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controle por meio de testes t ou testes não-paramétricos de Mann-Whitney (p < 0,05) 

quando os dados não atendiam as premissas de homogeneidade de variâncias e 

normalidade. As relações entre as concentrações de nutrientes e as variáveis físicas e 

químicas da água e matéria orgânica do sedimento foram testadas por meio de 

correlações lineares de Pearson. As análises foram realizadas no programa estatístico 

Systat 13 (Systat 2018). 

 

Resultados 

As medidas de tendência central e de dispersão dos dados referente às variáveis 

físicas e químicas da água, concentração de nutrientes e matéria orgânica do sedimento 

estão listadas na Tabela 2. Os valores mensurados dessas variáveis em cada área úmida 

estão apresentados no Anexo 1. 

Nas áreas úmidas controle, as variáveis físicas e químicas da água que 

apresentaram maior variação foram o potencial de oxi-redução, condutividade elétrica, 

turbidez e saturação de oxigênio dissolvido. Nas áreas úmidas com ninhais, as variáveis 

físicas e químicas com maior variação foram o potencial de oxi-redução, turbidez e os 

sólidos totais dissolvidos. Os nutrientes com maior variação entre as áreas úmidas 

controle foram fósforo total, ortofosfato, fósforo orgânico, nitrogênio orgânico e nitrato. 

Já entre as áreas úmidas com ninhais, todos os nutrientes apresentaram altos 

coeficientes de variação (> 1) (Tabela 2). 

          As variáveis ambientais foram reduzidas a quatro componentes principais que 

explicaram 95% da variação nas características ambientais, conforme Tabela 3. O 

primeiro componente resumiu 44,7% da variação e esteve relacionado com a amônia, 

fósforo total, ortofosfato orgânico, nitrogênio orgânico, nitrogênio total e com sólidos 

totais dissolvidos. O segundo componente resumiu 15,9% da variação e esteve 

relacionado com o oxigênio dissolvido, saturação de oxigênio dissolvido e matéria 

orgânica do sedimento. O terceiro componente resumiu 16,8% da variação e esteve 

relacionado com o fósforo orgânico, pH e turbidez. O quarto componente resumiu 

17,6% da variação relacionando-se com o nitrato, temperatura da água, potencial de oxi-

redução e condutividade elétrica (Tabela 3, Figura 2). 

Os resultados demonstraram que houve diferença significativa entre as áreas 

úmidas controle e áreas úmidas com ninhais para o primeiro componente da ordenação 

(Fator 1) (U = 0,00 P = 0,021, gl = 1) (Figura 3), onde as concentrações de amônia, 

fósforo total, ortofosfato orgânico, nitrogênio orgânico, nitrogênio total e sólidos totais 
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dissolvidos foram maiores nas áreas úmidas com ninhais quando comparadas às áreas 

úmidas controle. Para os demais componentes da PCA, não houve diferença 

significativa entre as áreas úmidas estudadas (Fator 02, t = 0,854; gl = 6; P = 0,426; 

Fator 03, t = 1,308; gl = 6; P = 0,239 e Fator 04, t = 0,143; gl = 6; P = 0,891). 

As correlações entre as variáveis ambientais estão apresentadas na Tabela 4. As 

correlações mais altas (> 0,5) ocorreram entre a temperatura da água e o potencial de 

oxi-redução, entre o oxigênio dissolvido e a saturação de oxigênio dissolvido e entre a 

temperatura da água e a matéria orgânica do sedimento. 

 

Discussão 

A ocorrência de um grande número de aves coloniais em áreas úmidas pode 

aumentar as concentrações de nitrogênio e fósforo, podendo levar à diminuição da 

qualidade da água (MCcolL & Burger 1976, Portnoy 1990, Baxter & Fairweather 1994, 

Manny et al. 1994, Chaichana et al. 2010, 2011, Huang & Isobe 2012, Gwiazda et al. 

2014, Somura et al. 2015). Em nosso estudo, a presença das aves aquáticas aumentou as 

concentrações de nutrientes na água, principalmente em função de um ninhal no qual foi 

estimado o maior número de indivíduos. 

O nitrogênio pode ser encontrado sob diferentes formas e estados de oxidação 

nos ecossistemas aquáticos, entre elas, amônia, nitrito, nitrato e nitrogênio orgânico 

(Clescer & Taras 1998, Libânio 2005, Von Sperling 1996). As concentrações de amônia 

estiveram abaixo do limite estabelecido pela Resolução CONAMA nº 357/05 (até 10 

mg NH3/L-1 para pH ≤ 7,5), com exceção do ninhal que apresentou o maior número 

estimado de aves. O nitrogênio orgânico e total apresentaram maioresconcentrações nas 

áreas úmidas com ninhais do que nas áreas úmidas controle. Entretanto, o nitrogênio 

total apresentou valores superiores ao estabelecido pela Resolução CONAMA nº 357/05 

(até 1,27 mg N/L-1) em todas as áreas úmidas analisadas, exceto em uma área controle.  

O fósforo total apresentou concentrações superiores ao estabelecido pela 

Resolução CONAMA nº 357/05 para ecossistemas lênticos e águas de Classe 1 (até 

0,020 mg P/L-1) em todas as áreas úmidas amostradas. Juntamente com o nitrogênio, o 

fósforo é considerado um macronutriente importante para diversos processos 

biológicos, e em águas superficiais pode-se encontrar o fósforo sob a forma de 

ortofosfato, polifosfato e fósforo orgânico (Clesceri & Taras 1998). 

Alguns estudos foram realizados relacionando a presença e abundância de aves 

aquáticas e a qualidade da água em diferentes ecossistemas aquáticos. Manny et al. 
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(1975) registraram a entrada anual de 1.290 mg/L de N e 390 mg/L de P em um lago no 

Canadá onde residia uma colônia de 3.000 gansos. Dobrowolski et al. (1976) 

verificaram a entrada de cerca de 9,67 mg/m-2 de P por ano no lago Mazurian, na 

Polônia, devido à presença de ~ 4.000 aves aquáticas. Concentrações de P e N 

estimadas em 52 kg/ano de P e 14 kg/ano de N foram associadas à presença de gaivotas 

em uma lagoa nos Estados Unidos (Portnoy, 1990). Em uma colônia com cerca de 6.500 

gansos e 4.200 patos, registrou-se a entrada de 280 Kg de N e 88 Kg de P no lago Gran-

Lieu, França (Marion et al. 1994). Gwiazda (1996) indicou que patos selvagens e 

gaivotas produziram cerca de 100 a 150 kg de P e de 370 a 400 kg de N no reservatório 

de Dobczyce, na Polônia. Kitchell et al. (1999) mostraram que durante o período 

reprodutivo, com pico de abundância durante o mês de novembro, em uma colônia de 

cerca de 45.000 gansos, a concentração de N na água foi de 60 mg/L e 3 mg/L de P em 

áreas úmidas do Novo México (EUA).  

Em nosso estudo, as concentrações de N e P encontradas nas áreas úmidas com 

ninhais de aves aquáticas foram bem inferiores às concentrações encontradas nos 

estudos citados acima, o que pode estar relacionado ao fato do número estimado de aves 

aquáticas estar bem abaixo do número de aves verificado nesses outros estudos. Os 

estudos referenciados acima tratam de colônias grandes, variando entre 4.000 e 45.000 

indivíduos e as concentrações dos nutrientes foram acompanhadas por anos, o que não 

ocorreu nas áreas úmidas estudadas, uma vez que o maior número estimado de aves foi 

de cerca de 1.600 indivíduos, e a concentração registrada foi realizada apenas para um 

ciclo reprodutivo, através de uma única amostragem. 

No entanto, mesmo que o número estimado de aves em nosso estudo tenha sido 

inferior ao de outras áreas, observou-se que o ninhal com a maior representação de 

colônias apresentou também as maiores concentrações de amônia, fósforo total, 

ortofosfato, nitrogênio orgânico e nitrogênio total, quando comparadas às outras áreas 

úmidas com ninhais de aves aquáticas. Essa grande diferença pode estar relacionada ao 

fato desse ninhal ser também um local em que as aves utilizam como dormitório, 

ocupando-o o ano todo, contribuindo assim para entrada diária e contínua desses 

nutrientes e, possibilitando assim, concentrações mais elevadas do que nas demais áreas 

com ninhais de aves aquáticas. 

 Além disso, um efeito das fezes de aves na química da água nem sempre é 

observado (Gwiazda et. al. 2014). Um estudo experimental do impacto de diferentes 

quantidades de fezes de aves na química da água não mostrou mudanças significativas 
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em relação ao fósforo total, nitrogênio total e nitrato (Unckless & Makarewicz 2007), 

assim como não foram encontradas diferenças nas concentrações de nitrato, amônia e 

fósforo total na água entre áreas associadas às aves aquáticas, com cerca de 4.000 

indivíduos, e locais de referência, sem a presença de aves aquáticas, no reservatório de 

Dobczyce (Polônia) (Gwiazda et al. 2010).  

Em relação aos parâmetros físicos e químicos da água, nas áreas úmidas com 

ninhais o oxigênio dissolvido variou entre 3,74 mg/L O2 e 5,87 mg/L O2, e nas áreas 

úmidas controle entre 2,93 mg/L O2 e 7,03 mg/L O2, não atendendo o limite 

estabelecido pela Resolução CONAMA 357/05 (não inferior a 6 mg/L), exceto em uma 

área úmida controle, que apresentou concentração de 7,03 mg/L. O oxigênio dissolvido 

é essencial para a sobrevivência dos organismos e sua alta concentração auxilia na 

estabilização da matéria orgânica (Franceschi 2016). A respiração biológica, incluindo 

aquela relacionada aos processos de decomposição da matéria orgânica, reduz a 

concentração de oxigênio dissolvido (Yousry et al. 2011). Ojok et al. (2017) 

encontraram elevada concentração de oxigênio dissolvido no Rio Rwizi em Uganda, 

sendo justificada pelo aumento das atividades fotossintéticas de plantas aquáticas e 

bactérias devido ao aumento da temperatura.  

O pH variou nas áreas úmidas controle entre 3,92 e 5,48 e entre 2,16 e 7,09 nas 

áreas úmidas com ninhais, se mostrando predominantemente ácido e não atendendo aos 

requisitos estabelecidos pela Resolução CONAMA 357/05 (entre 6,0 e 9,0). Variações 

no pH influenciam indiretamente a precipitação de elementos tóxicos, como metais 

pesados, e podem afetar a solubilidade de alguns nutrientes (CETESB 2014). Já a 

turbidez apresentou elevadas concentrações, variando entre 37,6 e 363 NTU nas áreas 

úmidas controle e entre 0 e 694 NTU entre as áreas úmidas com ninhais. Corpos de 

águas naturais têm em sua clareza um importante indicativo da sua condição e 

produtividade (Clesceri & Taras 1998). Em águas com elevada turbidez a penetração de 

luz fica comprometida, interferindo nos processos dos organismos fotossintetizantes e 

prejudicando a oxigenação do corpo hídrico (Mot, 1995), alterando assim a qualidade da 

água.  

Elevados teores de matéria orgânica foram identificados nas áreas úmidas com 

ninhais, com o maior percentual no ninhal no qual foi estimado o maior número de 

indivíduos. Os altos teores de matéria orgânica no sedimento podem indicar avançado 

desenvolvimento e permanência da vegetação presente no ecossistema aquático 

(Barbosa et al. 2015). A temperatura da água foi a variável que apresentou o maior 
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número de correlações com outras variáveis físicas e químicas da água, onde o 

parâmetro com maior correlação foi a matéria orgânica do sedimento. De acordo com a 

CETESB (2014), a temperatura da água exerce importante papel nos ecossistemas 

aquáticos, com influência em diversas variáveis físicas e químicas, entre elas a matéria 

orgânica (Porto et al. 1991). 

Nossos resultados demonstraram que a presença das aves aquáticas aumentou as 

concentrações de amônia, fósforo total, ortofosfato orgânico, nitrogênio orgânico, 

nitrogênio total e sólidos totais dissolvidos nas áreas úmidas com ninhais, 

principalmente em função do ninhal no qual foi estimado o maior número de 

indivíduos. Porém, para os demais ninhais, a presença das aves aquáticas não foi 

determinante para que houvesse diferença significativa nas concentrações dos demais 

nutrientes e variáveis analisadas entre as áreas úmidas com ninhais e áreas úmidas 

controle. 

De acordo com os resultados encontrados, podemos concluir que nossa hipótese 

foi parcialmente corroborada. Esperavam-se maiores concentrações de nutrientes nas 

áreas úmidas com ninhais de aves aquáticas quando comparadas às áreas úmidas 

controle. Embora tenha sido verificada uma diferença significativa em relação aos 

nutrientes analisados entre as áreas úmidas com ninhais e áreas úmidas controle, essa 

diferença ocorreu apenas em função de um ninhal, onde foram observadas altas 

concentrações de amônia, fósforo total, ortofosfato, nitrogênio orgânico e nitrogênio 

total. A quantidade de nutrientes registrada no presente estudo foi muito menor quando 

comparada a de estudos realizados em outras regiões do mundo. Esse resultado pode ser 

devido ao fato do efeito das fezes das aves aquáticas no aumento da concentração de 

nutrientes na água ser dependente da densidade de aves aquáticas presente nessas áreas. 

O presente estudo relacionando a qualidade da água com a presença de colônias 

de nidificação de aves aquáticas em áreas úmidas é inédito no sul do Brasil. É 

reconhecida a importância da contribuição das aves aquáticas no enriquecimento de 

nutrientes em áreas úmidas podendo alterar a qualidade da água e consequentemente a 

riqueza, abundância e composição da biota aquática, sendo de fundamental importância 

uma melhor compreensão dessas interações para que se conheçam melhor esses 

ambientes. 

 

 

 



57 

 

Referências bibliográficas 
 

ACCORDI, I. A. & BARCELLOS, A. 2006. Composição da avifauna em oito áreas 
úmidas da Bacia Hidrográfica do Lago Guaíba, Rio Grande do Sul. Revista Brasileira 
de Ornitologia 14 (2):101‑115. 
 
APHA, AWWA, WPCF. 2000. Standard methods for the examination of water and 
wastewater, 20th ed. American Public Health Association/American. Water Works 
Association/Water Environment Federation. Washington, DC. 
 
BARBOSA, I. C. C., MÜLLER, R. C. S., ALVES, C. N., BERRÊDO, J. F. & SOUZA 
FILHO, P. W. M. 2015. Composição Química de Sedimento de Manguezal do Estuário 
Bragantino (PA) – Brasil. Virtual Quim. 7 (4), 1087-1101.  
 
BAXTER, G. S. & FAIRWEATHER, P. G. 1994. Phosphorus and nitrogen in wetlands 
with and without egret colonies. Austral Ecology 19 (4): 409-416. 
 
BIEGER, L., CARVALHO, A.B.P., STRIEDER, M. N., MALTCHIK, L. & STENERT, 
C. 2010. Are the streams of the Sinos River basin of good water quality? Aquatic 
macroinvertebrates may answer the question. Brazilian Journal of Biology 70(4): 1207-
1215. 
 
BRANCO, S. M. 1986. Hidrologia aplicada à engenharia sanitária. 3ª ed. São Paulo. 
CETESB/ACATESB. 640p. 
 
BRASIL. Ministério do Meio Ambiente. Conselho Nacional de Meio Ambiente, 2005. 
Resolução nº 357, 17 de março de 2005.  
 
CALLISTO, M., MORETTI, M. & GOULART, M. 2001. Macroinvertebrados 
bentônicos para avaliar a saúde de riachos. Rev. Bras. Recur. Hidr. 6(1): 71-82. 
 
CAUT, S., ÂNGULO, E., PISANU, B., RUFFINO, L., FAULQUIER, L., LORVELEC, 
O., CHAPUIS, JEAN-LOUIS, PASCAL, M., VIDAL, E., COURCHAMP, F. 2012. 
Seabird Modulations of Isotopic Nitrogen on Islands. Plos One 7(6): 39125. 
 
CETESB (Companhia Ambiental do Estado de São Paulo) 2014. Determinação de 
Clorofila a e Feofitina a: método espectrofotométrico. Norma técnica. 3ª Edição. 
Publicada no Diário Oficial do Estado de São Paulo – Caderno Executivo I, 124 (71): 
53-55p.  
 
CHAICHANA, R., LEAH, R. & MOSS, B. 2010. Birds as eutrophicating agents: a 
nutrient budget for a small lake in a protected area. Hydrobiologia 646 (1):111-121. 
 



58 

 

CHATTERJEE, A., ADHIKARI, S. & MUKHOPADHYAY, S. K. 2017. Effects of 
Waterbird Colonization on Limnochemical Features of a Natural Wetland on Buxa 
Tiger Reserve, India, During Wintering Period. Wetlands 37:177–190. 
 
CLESCER, L. S. & TRAS, M. J. 1998. Standard methods for the examination os water 
and wastewater. 20. Ed. Washington: American Public Walth Association.  
 
COMITESINOS. Projeto Verde Sinos. http://www.comitesinos.com.br/ (último acesso 
em 15/03/2015). 
 
DOBROWOLSKI, K. A., HALBA R. & NOWICKI J. 1976. The role of birds in 
eutrophication by import and export of trophic substances of various waters. 
Limnologica 10(2): 543-549. 
 
DOWNING, J & MCCAULEY, E. 1992. The nitrogen:phosphorus relationship in lakes. 
Limnology and Oceanography - limnol Oceanogr. 37: 936-945. 
 
JAMES J. ELSER, MATTHEW E.S. BRACKEN, ELSA E. CLELAND, GRUNER, D. 
S., W. STANLEY HARPOLE,  HELMUT HILLEBRAND, JACQUELINE T. 
NGAI,  ERIC W. SEABLOOM, JONATHAN B. SHURIN. 2007. Global analysis of 
nitrogen and phosphorus limitation of primary producers in freshwater, marine and 
terrestrial ecosystems. Ecol Lett. 10:1135–1142. 
 
EMBRAPA – Empresa Brasileira de Pesquisa Agropecuária. 2006. Centro Nacional de 
Pesquisa de Solos. Distema brasileiro de classificação de solos. Embrapa Solos. Rio de 
Janeiro. 
 
FEPAM. Fundação Estadual de Proteção Ambiental Henrique Luiz Roessler. 
http://www.fepam.rs.gov.br/ (último acesso em 10/10/2016). 
 
FRANCESCHI, C. G. 2016. A influência do uso e cobertura da terra nos parâmetros da 
qualidade de água na bacia hidrográfica do Arroio do Meio-RS. Trabalho de Conclusão 
de Curso. Universidade Federal da Fronteira Sul Campus Erechim. 64 pp. 
 
FRANCESIAZ, C., GUILBAULT, E., LEBRETON, J. D., TROUVILLIEZ, J. & 
BESNARD, A. 2017. Colony persistence in waterbirds is constrained by pond quality 
and land use. Freshw. Biol. 62 (1): 119–132. 
 
GILL, J. A. 1996. Habitat choice in pink-footed geese: quantifying the constraints 
determining winter site use. Journal of Applied Ecology 33(4): 884-892. 
 
GOULART, M. D. & CALLISTO, M. 2003. Bioindicadores de qualidade de água como 
ferramenta em estudos de impacto ambiental. Revista da FAPAM 2(1):153-164. 
 



59 

 

GWIAZDA R. 1996. Contribution of water birds to nutrient loading to the ecosystem of 
mesotrophic reservoir. Ekol. Pol. 44 (3 - 4): 289-297. 
 
GWIAZDA, R., JAROCHA, K., SZAREK-GWIAZDA, E. 2010. Impact of a small 
cormorant (Phalacrocorax carbo sinensis) roost on nutrients and phytoplankton 
assemblages in the littoral regions of a submontane reservoir. Biologia 65(4): 742-748. 
 
GWIAZDA, R., WOZNICA, A., LOZOWSKI, B., KOSTECKI, M. & FLIS, A. 2014. 
Impact of waterbirds on chemical and biological features of water and sediments of a 
large, shallow dam reservoir. Oceanological and Hydrobiological Studies 43: 418 - 426. 
 
HAHN, S., BAUER, S. & KLAASSEN, M. 2008; Quantification of allochthonous 
nutrient input into freshwater bodies by herbivorous waterbirds. Freshwater Biology 53 
(1):181-193. 
 
HOYER, M. V., CANFIELD J. R. & DANIEL, E. 1994. Bird abundance and species 
richness on Florida lakes: influence of trophic status, lake morphology, and aquatic 
macrophytes. In: Aquatic birds in the trophic web of lakes. Springer Netherlands p.107-
119. 
 
HUANG, G. & ISOBE, M. 2012. Carrying capacity of wetlands for massive migratory 
waterfowl. Hydrobiologia 697 (1): 5-14. 
 
IBGE. Instituto Brasileiro de Geografia e Estatísticas. http: 
//www.ibge.gov.br/cidadesat/topwindow.htm? (último acesso em 10/10/2016). 
 
KEATLEY, B. E., DOUGLAS, M. S. V., BLAIS, J. M., MALLORY, M. L. & SMOL, 
J. P. 2009. Impacts of seabird-derived nutrients on water quality and diatom 
assemblages from Cape Vera, Devon Island, Canadian High Artic. Hydrobiol. 
621(1):191–205. 
 
KITCHELL, J. F., SCHINDLER D. E., HERWIG B. R., POST D. M. & OLSON M. H. 
1999. Nutrient cycling at the landscape scale: The role of diel foraging migrations by 
geese at the Bosque del Apache National Wildlife Refuge, New Mexico. Limnology 
and Oceanography 44(3): 828-836. 
 
KOLB, G. S., EKHOLM, J. & HAMBÄCK, P. A. 2010. Effects of seabird nesting 
colonies on algae and aquatic invertebrates in coastal Waters. Marine Ecology Progress 
Series 417: 287-300.  
 
LEENTVAAR, P. 1967. Observations in guanotrophic environments. Hydrobiologia 
29(3): 441-489. 
 



60 

 

LIBÂNIO, M. 2005. Fundamentos de qualidade e tratamento da água. 3º ed. Campinas, 
São Paulo: Átomo. 
 
MANNY, B. A., R. G. Wetzel & W. C. JOHNSON. 1975. Annual contribution of 
carbon, nitrogen, and phosphorus by migrant Canada geese to a hardwater lake. 
International Association of Theoretical and Applied Limnology 19: 949-951. 
 
MANNY, B. A., JOHNSON, W. C., WETZEL, R. G. 1994. Nutrient additions by 
waterfowl to lakes and reservoirs: predicting their effects on productivity and water 
quality. In: Aquatic Birds in the Trophic Web of Lakes. Springer Netherlands 121-132p. 
 
MARION, L., CLERGEAU P., BRIENT L. & BERTRU G. 1994. The importance of 
avian- contributed nitrogen (N) and phosphorus (P) to Lake Grand- Lieu, France. 
Hydrobiologia 279/280: 133-147. 
 
MAYES, E.  1991. The Winter Ecology of Greenland White-fronted Geese Anser-
albifrons-flavirostris on Seminatural Grassland and Intensive Farmland. Ardea 79 (2): 
295-304. 
 
MCCOLL, J. G. & BURGER, J. 1976. Chemical inputs by a colony of Franklin's gulls 
nesting in cattails. American Midland Naturalist 270-280p. 
 
MOTA, S. 1995. Preservação e conservação de recursos hídricos. 2ª ed. atualizada. Rio 
de Janeiro: ABES. 
 
OGDEN, J. C., BALDWIN, J. D., BASS, O. L., BROWDER, J. A., COOK, M. I., 
FREDERICK, P. C., FREZZA, P. E., GALVEZ, R. A., HODGSON, A.B., MEYER, K. 
D., OBERHOFERE, L. D., PAUL, A. F., FLETCHET, P. J., DAVIS, S. M. & 
LORENZ, J. J. 2014. Waterbirds as indicators of ecosystem health in the coastal marine 
habitats of southern Florida: 1. Selection and justification for a suite of indicator 
species. Ecological Indicators 44: 148–163.  
 
OJOK, W., WASSWA, J. & NTAMBI, E. 2017. Assessment of Seasonal Variation in 
Water Quality in River Rwizi Using Multivariate Statistical Techniques, Mbarara 
Municipality,Uganda. Journal of Water Resource and Protection 9: 83-97. 
 
PETER, A. S. 2017. Aves Aquáticas como dispersoras de sementes de plantas e 
propágulos dormentes de invertebrados aquáticos em áreas úmidas do sul do Brasil. 
Dissertação (mestrado) – universidade do vale do rio dos sinos, programa de pós-
graduação em biologia. 
 
PETERS, N. E. & MEYBECK, M. 2000. Water quality degradation effects on 
freshwater availability: impacts to human activities. Water International, 25 (2):214-21. 
 



61 

 

PETRY, M. V. & HOFFMANN, G. R. 2002. Ocupação e construção de ninhos em um 
ninhal misto de garças e maçaricos (Ciconiiformes) no Rio Grande do Sul. Biociências 
10: 55 - 63. 
 
PORTO, F. A., BRANCO, S. M., LUCA & S. J. 1991. Caracterização da qualidade da 
água. In: PORTO, R.L. (Org.). Hidrologia ambiental, São Paulo: EDUSP 375-390p. 
 
PORTNOY, J. W. 1990. Gull contributions of phosphorus and nitrogen to a Cape Cod 
kettle pond. Hydrobiologia 202 (1): 61-69. 
 
POST, D. M., TAYLOR J. P., KITCHELL J. F., OLSON M. H., SCHINDLER D. E. & 
HERWIG, B. R. 1998. The role of migratory waterfowl as nutrient vectors in a 
managed wetland. Conservation Biology 12(4): 910-920. 
 
RAMSAR. 1994. Convention on wetlands of international importance especially as 
waterfowll habitat. www.ramsar.org/key_conv_e.htm (último acesso em 10/09/2018). 
 
RODRIGUES, A. S. L., CASTRO, P. T. A. & MALAFAIA, G. 2010. Utilização de 
protocolos de avaliação rápida de rios como instrumentos complementares na gestão de 
bacias hidrográficas envolvendo aspectos da geomorfologia fluvial: uma breve 
discussão. Enciclopédia Biosfera 6(11): 1-9. 
 
RÖNICKE, H., DOERFFER R., SIEWERS H., BUTTNER O., LINDENSCHMIDT 
K.E., HERZSPRUNG P., BEYER M. & RUPP H. 2008. Phosphorus input by nordic 
geese to the eutrophic Lake Arendsee, Germany. Fundamental and Applied Limnology 
172(2): 111-119. 
 
SCHERER, J. F. M., SCHERER, A. L., PETRY, M. V. & TEIXEIRA, É. C. 2006. 
Estudo da avifauna associada à área úmida situada no Parque Mascarenhas de Moraes, 
zona urbana de Porto Alegre (RS). Biotemas 19(1):107‑110. 
 
SCHERER, A. L., PETRY, M. V. & SCHERER, J. de F. M. 2011. Estrutura e 
composição da comunidade de aves aquáticas em uma área úmida no sul do Brasil. 
Revista Brasileira de Ornitologia 19(3): 323‑331. 
 
SEBASTIAN-GONZALEZ, E., NAVARRO, J., SANCHEZ-ZAPATA, J. A., 
BOTELLA, F. & DELGADO, A. 2012. Water quality and avian inputs as sources of 
isotopic variability in aquatic macrophytes and macroinvertebrates. J. Limnol. 71(1): 
191-199. 
 
SOMURA, H., MORI, Y., MASUNAGA, T., TAKEDA, I. 2015. Estimation of nutrient 
input by a migratory bird, the Tundra Swan (Cygnus columbianus), to winter-flooded 
paddy fields. Agriculture, Ecosystems & Environment 199: 1-9. 
 



62 

 

TELESFORD-CHECKLEY, J. M.; MORA, M. A.; GRANT, W. A.; BOELLSTORFF, 
D. E. & PROVIN, T. L. 2016. Estimating the contribution of nitrogen and phosphorus 
to waterbodies by colonial nesting waterbirds. Science of the Total Environment 
574:1335-1344. 
 
TOGORO, E. S. 2006. Qualidade da água e integridade biótica: estudo de caso num 
trecho fluminense do Rio Paraiba do Sul. Tese Doutorado. Universidade do Estado do 
Rio de Janeiro. 184p. 
 
UNCKLESS, R. & MAKAREWICZ, J. 2007. The impact of nutrient loading from 
Canada Geese (Branta canadensis) on water quality, a mesocosm approach. 
Hydrobiologia 586: 393-401. 
 
WELCH, E. B. 2002. Ecological Effects of Waste Water: Applied limnology and 
pollutant effects. CRC Press. 
 
WYMAN, K. E., WIRES, L. R. & CUTHBERT, F. J. 2014. Colonial waterbird site 
occupancy dynamics reflect variation in colony site environments in the U.S. Great 
Lakes. J. Great Lakes Res. 40 (4): 956–963. 
 
VON SPERLING, M. 1996. Introdução à qualidade das águas e ao tratamento de 
esgotos. 2ª Ed. - Belo Horizonte: Departamento de Engenharia Sanitária e Ambiental; 
Universidade Federal de Minas Gerais. 
 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



63 

 

Tabela 1: Nutrientes medidos na água superficial das áreas úmidas e os métodos e 

referências utilizados. 

Nutrientes Metodologia Referência 
Amônia SM 4500 NH3C APHA (2000) 

Fósforo total SM 4500 P E APHA (2000) 
Nitrato EPA 9056 A/2007 APHA (2000) 

Nitrogênio orgânico total SM 4500 Norg B APHA (2000) 
Nitrogênio total SM 4500 N APHA (2000) 
Ortofosfato total SM 4500 P E APHA (2000) 
Fósforo orgânico - APHA (2000) 
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Tabela 2: Média ± desvio padrão (DP), valores mínimo e máximo e coeficiente de variação 

(CV) das variáveis físicas e químicas da água, nutrientes e matéria orgânica do sedimento nas 

áreas úmidas controle e áreas úmidas com ninhais. 

Variáveis Pontos Média ± D.P. Faixa de valores CV 
Temperatura (ºC) C 17,1 1,75 15,37 – 19,54 0,10 

N 17,3 1,14 15,67 – 18,16 0,07 
Oxigênio Dissolvido 

(mg/L O2) 
C 3,9 2,93 1,93 – 7,03 0,38 
N 4,5 0,95 3,74 – 5,87 0,21 

Porcentagem de oxigênio (%) C 30,7 36,4 0,31 – 73,02 1,19 
N 0,46 0,09 0,39 – 0,58 0,20 

Potencial oxi-redução C 203,9 139,6 2,46 – 312 0,68 
N 109 70,28 20 – 191,02 0,64 

Cond. Elétrica (µS/cm) C 0,06 0,03 0,044 – 0,091 0,48 
N 0,07 0,02 0,035 – 0,104 0,30 

Turbidez (NTU) C 159,8 143,2 37,6 – 363 0,90 

N 189,9 336,85 0 - 694 1,77 
pH C 5,5 0,67 2,16 – 7,09 0,12 

N 4,5 2,02 15,37 – 19,54 0,10 
Totais sólidos dissolvidos C 0,04 0,02 0,023 – 0,067 0,42 

N 0,1 0,16 0,03 – 0,36 1,29 
Amônia (mg NH3/L-1) C 0,76 0,25 0,466 – 0,995 0,33 

N 23,5 45,5 0,629 – 91,8 1,94 
Fósforo Total (mg P/L-1) C 0,35 0,29 0,075 – 0,363 0,82 

N 3,58 5,25 0,233 – 11,4 1,47 
Ortofosfato Total  

(mg P/L-1) 
C 0,12 0,13 0,02 – 0,288 1,09 
N 3,06 5,37 0,02 – 11,1 1,75 

Fósforo Orgânico C 0,24 0,16 0,095 – 0,462 0,69 
N 0,52 0,45 0,3 – 1,192 0,88 

Nitrogênio Orgânico 
(mg Norg/L-1) 

C 0,95 0,84 0,183 – 2 0,89 
N 4,46 5,84 1,05 – 13,2 1,31 

Nitrogênio Total (mg N/L-1) C 1,71 0,76 0,812 – 2,47 0,45 
N 27,9 51,4 1,79 - 105 1,84 

Nitrato (mg N/L-1) C 3,5 3,27 0,476 – 7,06 0,93 
N 1,20 1,78 0,171 – 3,85 1,48 

Matéria Orgânica Sedimento C 0,2 0,12 0,07 – 0,33 0,48 

N 0,3 0,15 0,1 – 0,4 0,52 
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Tabela 3: Componentes que explicam a variação nas características ambientais e suas 

variáveis relacionadas. 

Fatores Variáveis r 
 
 

Fator 01 

amônia 0,981 
fósforo total 0,988 
ortofosfato  0,986 

nitrogênio orgânico 0,986 
nitrogênio total 0,983 

Sólidos totais dissolvidos 0,982 

 
 

Fator 02 

matéria orgânica do 
sedimento 

-0,600 

oxigênio dissolvido 0,889 
 Saturação de oxigênio 

dissolvido  
0,906 

 
Fator 03 

Fósforo orgânico -0,971 
pH 0,757 

turbidez -0,852 
 

Fator 4 
nitrato 0,605 

temperatura 0,894 
potencial oxi-redução -0,633 
condutividade elétrica -0,883 
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Tabela 4: Matriz de correlação entre as variáveis ambientais. Correlações > 0,5 são 

destacadas em negrito. 

Variáveis 
ambientais Temp. pH ORP CE NTU OD O% TDS MO 

Temp. 1 
pH 0.1 1 

ORP -0.58 0.15 1 
CE -0.27 -0.43 0.13 1 

NTU -0.56 -0.22 0.03 0.17 1 
OD -0.13 0.29 -0.08 -0.45 0.2 1 
O% -0.19 0.2 -0.12 -0.03 0.3 0.84 1 
TDS 0.24 0.4 -0.14 0.17 -0.23 0.1 0.19 1 
MO 0.66 0.03 -0.42 -0.17 -0.28 -0.16 -0.25 0.44 1 

*Legenda: Temperatura da água: Temp, pH, Potencial oxi-redução: ORP, Condutividade elétrica: CE, Oxigênio dissolvido: 

OD, Saturação de oxigênio dissolvido: O%, Sólidos totais dissolvidos: TDS, Matéria orgânica do sedimento: MO. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



67 

 

 
Figura 1: Localização da área de estudo com os pontos amostrados na Bacia Hidrográfica do Rio dos Sinos e 

Bacia Hidrográfica do Rio Caí, Rio Grande do Sul, Brasil. Círculos preenchidos representam as áreas úmidas 

sem a presença de ninhais de aves aquáticas e as estrelas representam as áreas úmidas com ninhais de aves 

aquáticas. 
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Figura 2: Gráfico dos escores dos componentes principais para as variáveis analisadas nas áreas úmidas controle 

e áreas úmidas com ninhais de aves aquáticas no sul do Brasil. Legenda: O: saturação de oxigênio dissolvido; 

OD: oxigênio dissolvido; Ptot: fósforo total; Porg: fósforo orgânico; Ort: ortofosfato; Ntota: nitrogênio total; 

Norg: nitrogênio orgânico; TDS: sólidos totais dissolvidos; MO: matéria orgânica do sedimento; Temp: 

temperatura da água; ORP: potencial de oxi-redução; Turb: turbidez; Cond: condutividade elétrica. C1, C2, C3 e 

C4: áreas úmidas controle; N1, N2, N3 e N4: áreas úmidas com ninhais de aves aquáticas. 
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Figura 3: Variação nas características ambientais para o Fator 01 nas áreas úmidas controle e áreas úmidas com 

ninhais. As áreas úmidas com ninhais apresentaram maior variação. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



70 

 

Material Suplementar 

Tabela 5: Valores das variáveis físicas e químicas da água nas áreas úmidas com colônias de 

nidificação de aves aquáticas (N1, N2, N3 e N4) e áreas úmidas sem a presença de colônias 

de nidificação de aves aquáticas (C1, C2, C3 e C4) no Sul do Brasil. 

Variáveis C1 C2 C3 C4 N1 N2 N3 N4 
OD 

(mg/L O2) 7,03 4,84 3,8 2,93 5,87 4,93 4 3,74 
pH 

- 3,92 4,9 5,16 5,48 7,09 2,16 4,36 4,46 
Temperatura 

(°C) 16,6 15,3 19,5 17,9 18,01 15,67 18,16 17,35 
Potencial de oxi-

redução 
- 281 312 2,46 220 20 191,02 121 104 

Condutividade 
Elétrica 
(µS/cm) 0,06 0,104 0,049 0,035 0,059 0,091 0,044 0,068 

Turbidez 
(NTU) 363 151 87,7 37,6 12 694 53,6 0 

Saturação 
oxigênio 

dissolvido 
(%) 73,02 49,2 35 31 58 49,3 38,6 39,2 

Sólidos totais 
dissolvidos 0,04 0,067 0,044 0,023 0,358 0,059 0,029 0,044 

Matéria Orgânica 
Sedimento 

(%) 6,8 7,3 32 25,5 40,7 33,3 31,7 30,6 
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Tabela 6: Valores dos nutrientes da água nas áreas úmidas com colônias de nidificação de 

aves aquáticas (N1, N2, N3 e N4) e áreas úmidas sem a presença de colônias de nidificação 

de aves aquáticas (C1, C2, C3 e C4) no Sul do Brasil. 

Nutrientes C1 C2 C3 C4 N1 N2 N3 N4 
Amônia 

(mgNH3/L-1) 0,995 0,629 0,938 0,466 91,8 0,629 0,649 0,739  
Fósforo Total 

(mg P/L-1) 0,75 0,115 0,175 0,363 11,4 1,782 0,902 0,233  
Ortofosfato 
(mg P/L-1) 0,288 0,02 0,025 0,127 11,1 0,59 0,535 0,02  

Fósforo 
Orgânico 

0,462 0,095 0,15 0,236 0,3 1,192 0,367 0,213 

Nitrogênio 
Orgânico 

(mg Norg/L-1) 
0,355 0,183 1,25 2 13,2 1,95 1,62 1,05 

Nitrogênio Total 
(mg N/L-1) 1,35 0,81 2,19 2,47 105 2,58 2,27 1,79  

Nitrato 
(mg N-NO3/L-1) 0,988 0,476 7,06 5,49 0,196 0,171 0,582 3,85  
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4.2. Capítulo 02 

Can nesting waterbirds influence the community structure of macroinvertebrates in 

southern Brazilian intermittent wetlands? 

 

ABSTRACT. 

The main goal of this study was to test the effect of the presence of nesting waterbirds on the 

taxonomic structure (richness, abundance and composition) of macroinvertebrate 

communities in southern Brazilian wetlands. Macroinvertebrate communities were seasonally 

sampled in eight intermittent wetlands differing according to the occurrence of nesting 

colonies of waterbirds (four with the presence of rookeries; four without). The influence of 

nutrients and water and sediment physicochemical variables on macroinvertebrate 

communities was also assessed. The community structure of aquatic macroinvertebrates was 

not affected by the presence of colonies of nesting waterbirds. Rather, macroinvertebrate 

communities varied seasonally and they were influenced by water-level environmental 

variables. Richness and composition changed among seasons and were influenced by 

nutrients and water physicochemical variables. Water turbidity and total dissolved solids 

influenced macroinvertebrate richness, while water nutrients affected macroinvertebrate 

abundance. Our results indicate that the lack of effect of nesting waterbirds on 

macroinvertebrates is possibly due to the variation in the composition of avian species and 

their reduced population sizes, and in such cases, any effects of birds on macroinvertebrates 

can be overridden by water chemistry and seasonal changes in intermittent wetlands. 

 

KEYWORDS. Aquatic invertebrates, ponds, waterfowl, water chemistry. 
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RESUMO.  

O principal objetivo deste estudo foi testar o efeito da presença de colônias de nidificação de 

aves aquáticas sobre a estrutura taxonômica (riqueza, abundância e composição) de 

comunidades de macroinvertebrados em áreas úmidas do sul do Brasil. As comunidades de 

macroinvertebrados foram amostradas sazonalmente em oito áreas úmidas intermitentes, 

diferindo de acordo com a ocorrência de colônias de nidificação de aves aquáticas (quatro 

áreas úmidas com e quatro áreas úmidas sem a presença de ninhais). A influência de 

nutrientes e das variáveis físico-químicas da água e do sedimento nas comunidades de 

macroinvertebrados também foi avaliada. A estrutura da comunidade de macroinvertebrados 

aquáticos não foi afetada pela ocorrência de colônias de nidificação de aves aquáticas. No 

entanto, as comunidades de macroinvertebrados variaram sazonalmente e foram influenciadas 

pelas variáveis ambientais da água. A riqueza e a composição variaram entre as estações e 

foram influenciadas pelas variáveis físico-químicas e pelos nutrientes da água. A turbidez e o 

total de sólidos dissolvidos da água influenciaram a riqueza, enquanto que os nutrientes 

afetaram a abundância de macroinvertebrados. Nossos resultados indicam que a falta de efeito 

da presença de colônias de nidificação de aves aquáticas na comunidade de 

macroinvertebrados é possivelmente devido à variação na composição de espécies de aves e 

ao tamanho reduzido de suas populações, onde em tais casos, quaisquer efeitos das aves sobre 

os macroinvertebrados podem ser superados pela química da água e pelas mudanças 

temporais em áreas úmidas intermitentes. 

 

PALAVRAS-CHAVE. Invertebrados aquáticos, banhados, aves aquáticas, química da água. 
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INTRODUCTION 

 

The aquatic macroinvertebrate community is represented by different taxonomic 

groups that live all or part of their life cycles in freshwater habitats (METCALFE, 1989; 

BALDWIN et al., 2018). The community structure of aquatic macroinvertebrates is sensitive to 

many local environmental factors (BATZER et al., 2004; STENERT et al., 2008; ROMERO et al., 

2017; BALDWIN et al., 2018). Macroinvertebrate composition in subtropical intermittent 

wetlands is strongly affected by seasonal changes related either with climate or variation in 

water availability, as hydroperiod can either constrain the establishment of many taxa or 

affect water-level environmental conditions (STENERT & MALTCHIK, 2007; BATZER, 2013; 

GLEASON & ROONEY, 2017). For instance, several studies showed that the richness and 

composition of aquatic macroinvertebrates is sensitive to changes in water physicochemical 

variables and nutrient enrichment (BATZER et al., 2004; SIGNA et al., 2015). Aquatic 

macroinvertebrates have therefore been usually used as indicators of the environmental 

integrity of freshwater ecosystems (CAIRNS & PRATT, 1993; USEPA, 2002; BONADA et al., 

2006; ESCRIBANO et al., 2018). 

Aquatic macroinvertebrates are key elements of the ecological dynamics of wetlands, 

linking producers and higher-level consumers such as waterbirds (METCALFE, 1989; BALDWIN 

et al., 2018). Macroinvertebrates comprise a major part of the food items of waterbirds 

(MEYER et al., 2015), supplying proteins and other essential nutrients for their survival 

(ANDERSON & SMITH, 2000; BALDASSARRE & BOLEN, 2006). It is thus recognized that the 

occurrence and distribution of macroinvertebrates can affect waterbird habitat selection 

(KRAPU & REINECKE, 1992; MEIRE et al., 1994; SAFRAN et al., 1997; DAVIS & SMITH, 1998; 

PALOMO et al., 1999; BOLDUC & AFTON, 2004; ANDREI et al., 2008; ZMUDCZYŃSKA-SKARBEK 

et al., 2015). In turn, little is known on the effects of waterbirds on aquatic 

macroinvertebrates. Previous studies have detected effects of the occurrence of nesting 

waterbirds and the community structure of macroinvertebrates in ponds (MURKIN & KADLEC, 

1986; WRUBLESKI, 1989; WISZ et al., 2013), although this relationships are not consistent 

(ROONEY & BAYLEY, 2012). 

Waterbirds can affect macroinvertebrate distribution either through top-down (e.g., via 

predation), as they have large foraging areas, or bottom-up control mechanisms (e.g., nutrient 

enrichment) (HAIRSTON et al., 1960; ODUM, 1969). In relation to this topic, waterbirds deposit 

nutrients in the form of guano (phosphorus and nitrogen-rich feces) in wetlands, altering the 
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nutrient flow in these ecosystems (ELLIS, 2005; SIGNA et al., 2012). Studies in European lakes 

reported that the nutrient enrichment by waterbirds is comparable to the fertilization used in 

intensive farming (KOLB et al., 2010; SEBASTIAN-GONZALEZ et al., 2012; GWIAZDA et al., 

2014; TELESFORD-CHECKLEY et al., 2016).  

The high nutrient input (mainly of nitrogen and phosphorus) associated with nesting 

waterbird colonies (rookeries) (LINDEBOOM, 1984; BOSMAN & HOCKEY, 1986; KEATLEY et 

al., 2009) affects both the water and sediment physicochemical characteristics of the wetlands 

(KEATLEY et al., 2009, KOLB et al., 2010; SEBASTIAN-GONZALEZ et al., 2012; GWIAZDA et al., 

2014; SOMURA et al., 2015, TELESFORD-CHECKLEY et al., 2016, CHATTERJEE et al., 2017). 

These changes in water quality directly influence the primary producers (VALIELA, 1984; 

ELSER et al., 2007) and, consequently, should potentially impact the macroinvertebrate 

community, either by increasing or decreasing the abundance of zooplanktonic species 

(ZELICKMAN & GOLOVKINM, 1972), polychaetes (BOSMAN & HÓQUEI, 1986), crustaceans 

(PALOMO et al., 1999), chironomids (MICHELUTTI et al., 2009), and fish (ONUF et al., 1977). 

In fact, some authors showed that nitrogen enrichment by guano deposition was the driving 

force of the macroinvertebrate dynamics in coastal lagoons (SIGNA et al., 2015). Despite the 

importance of the nutrient enrichment for wetland macroinvertebrates (MARTINEZ, 1993), few 

studies have assessed the relationships between waterbirds and the macroinvertebrate 

community through changes related to water nutrient and sediment regime (bottom-up effect) 

(VITOUSEK, 1986; BOSMAN & HOCKEY, 1986; POWELL et al., 1989; MARTINEZ, 1993).  

Particularly outside the northern hemisphere, much of the knowledge on the 

relationships between wetland macroinvertebrates and waterbirds is restricted to studies on 

the foraging ecology of some species. In this sense, wetlands in southern South America are 

important habitats for many waterbird species (both resident and migratory) (CBRO, 2016), 

and studies on the effects of waterbird occurrence on the structure of macroinvertebrate 

communities are missing. The main goal of this study was to assess the taxonomic structure of 

macroinvertebrate communities in wetlands with and without the presence of nesting 

waterbirds along two seasonal periods in southern Brazil. The specific objectives were to: 1) 

to test the effect of the presence of nesting waterbirds on macroinvertebrate richness, 

abundance and composition; 2) to analyze the relationship between water physicochemical 

variables and nutrients, sediment (organic matter) and the macroinvertebrate community 

structure (richness and abundance). Assuming that ponds with and without nesting waterbirds 

show differences in water and sediment physical and chemical features, and that the 
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macroinvertebrate community varies among different seasonal periods (PRELLVITZ & 

ALBERTONI, 2004, BUENO et al., 2003, STENERT et al., 2008, KRAJENBRINK et al., 2019), the 

following expectations were tested: 1) wetlands with nesting waterbirds have lower richness 

and diversity (ROONEY & BAYLEY, 2012, GUARESCHI et al., 2015) than wetlands without 

nesting waterbirds; and 2) the macroinvertebrate composition differs between wetlands with 

and without nesting waterbirds. 

 

 

MATERIAL AND METHODS 

 

Study area. This study was conducted in the municipalities of Estância Velha, Ivoti, 

Lindolfo Collor, Novo Hamburgo, São Leopoldo and Portão, located in the Porto Alegre 

Metropolitan Region (RMPA) of the state of Rio Grande do Sul, southernmost Brazil (Fig. 1). 

The RMPA has an area of 10,300 km² and is characterized by elevated population density 

(389.7 inhab/km²) and urbanization rate (over 96%) (IBGE, 2016). The original vegetation in 

the study area ranges from Mixed Ombrophilous to Decidual and Semidecidual Seasonal 

Forests, and the climate is subtropical humid, with temperate climate periods, and the rainfall 

is well distributed over the year (COMITESINOS, 2015). 

 

Sampling design. Eight wetlands were selected for sampling, each one of them 

classified according to the occurrence of waterbirds. In four wetlands it was recorded the 

occurrence of colonies of nesting waterbirds (hereafter ‘rookery wetlands’). During the study 

period, the nesting waterbird species observed were Phimosus infuscatus Poche, 1904, 

Bubulcus ibis Linnaeus, 1758, Ardea alba Linnaeus, 1758, Egretta thula Molina, 1782, and 

Nycticorax nycticorax Linnaeus, 1758. The estimated numbers of waterbird individuals in the 

rookery wetlands over the reproduction period was approximately 600. However, in one of 

the wetlands, this number reached ~1,600 individuals due the high abundance of Phimosus 

infuscatus dwelling in this pond all year round (PETER, unpublished data). In the other four 

wetlands, there were no vestiges of nesting waterbirds (hereafter ‘control wetlands’) (Fig. 1). 

All studied wetlands had similar surface flooding areas (~1 ha), maximum water depth of 50 

cm, intermittent hydrological regime, and low anthropic impact. The composition of the 

surrounding vegetation in the studied wetlands was characterized by arboreal and/or shrubby 
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plants, mainly represented by species such as Mimosa bimucronata (De. Candole) Otto 

Kuntze, 1891, and Cephalanthus glabratus (Spreng) K. Schum, 1888. 

 

Aquatic macroinvertebrate sampling. Macroinvertebrate sampling was carried out 

in two seasons: 1) September 2016 (austral spring), the period of the year that corresponds to 

the beginning of the reproductive period of waterbirds; and 2) May 2017 (austral autumn), 

corresponding to the waterbird post-reproductive period (PETRY & HOFFMANN, 2002; 

SCHERER et al., 2006; ACCORDI & BARCELOS, 2006; SCHERER et al., 2011). 

Four macroinvertebrate samples were collected at each wetland with an aquatic frame 

dip-net (30 cm width; 250 μm mesh size) (USEPA, 2002; BALDWIN et al., 2005). Each sample 

was represented by 1-m sweep, posteriorly fixed in situ with 10% formaldehyde. In the 

laboratory, the sediment samples were sieved through a 250-μm mesh and the aquatic 

macroinvertebrate individuals were identified under stereomicroscope to genus level 

(whenever possible) (FERNÁNDEZ & DOMINGUEZ, 2001; MERRITT & CUMMINS, 2008). All 

individuals were preserved in 80% ethanol and deposited in the aquatic macroinvertebrate 

collection of the Laboratory of Ecology and Conservation of Aquatic Ecosystems of 

UNISINOS. Data collection complied with current Brazilian environmental laws (SISBIO 

53781-1). 

 

Water and sediment variables. One water sample (1 L) was collected from each 

wetland in September 2016 for nutrient content analysis according to APHA (1998) (Tab. I). 

In both sampling seasons, the following water physicochemical variables were measured in 

situ with a multiparameter probe (HORIBA U-50): water temperature, pH, electrical 

conductivity, dissolved oxygen, oxygen saturation, total dissolved solids, turbidity and 

oxidation-reduction potential. 

One sediment sample (1 Kg) was collected at each wetland in each sampling season 

for the analysis of the percentage of organic matter. The organic matter was determined after 

drying sediment at 60ºC for 24h and burning it for 5h in an oven at 550ºC (EMBRAPA, 2006). 

The sediment samples were processed at the Laboratory of Sedimentology of UNISINOS. 

 

Data analysis. Aquatic macroinvertebrate abundance and richness corresponded to the 

numbers of individuals and taxa collected at each pond, respectively. We used the Simpson’s 

Diversity Index (Simpson’s D = 1-D) to assess the dominance in aquatic macroinvertebrate 
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communities. After the detection of non-normal distribution and heteroscedasticity in the 

diversity data (values of Simpson’s D) across treatments, we compared the diversity of 

aquatic macroinvertebrate communities between rookery and control ponds with a Mann-

Whitney test. 

We tested the effect of the presence of nesting waterbirds on aquatic 

macroinvertebrate richness and abundance with generalized linear mixed-effect models 

(GLMMs). As both response variables were discrete, we fit GLMMs with negative binomial 

distributions using maximum likelihood estimation (Laplace approximation). The presence of 

nesting waterbirds was included as fixed factor. In view of the repeated-measurements design 

and the consequent non-independence of data originating from the same pond, we 

investigated for the possible effects of the sampling period by running a set of different 

models. We ran models including the effect of the seasonal period as a random factor and 

another as fixed additive factor. We also ran a model including the interaction between the 

presence of nesting waterbirds and of the seasonal period. We compared the performance of 

the aforementioned models against null models (intercept only), and we performed model-

selection procedures using the Akaike information criterion conditioned for small sample 

sizes (AICc) (BURNHAM & ANDERSON 2002). We retained only the models with ΔAIC < 2 for 

further inference. 

We used stepwise multiple linear regressions with forward selection to investigate the 

relationships of the environmental variables with the richness and abundance of aquatic 

macroinvertebrates. We separately investigated the effects of the water physicochemical 

variables and the effect of nutrients. The analysis of the influence of the environmental 

variables was undertaken with the full set of seasonal sampling (two sampling periods), and 

the influence of the nutrients, with the subset of the first sampling period only. 

We tested for differences in composition of aquatic macroinvertebrates between 

rookery and control ponds with a nonparametric multivariate analysis of variance 

(PERMANOVA) followed by 9999 permutations. We assessed the variation in the 

composition of aquatic macroinvertebrate communities using nonmetric multidimensional 

scaling ordination diagram (NMDS). The NMDS and PERMANOVA analyses were based on 

a dissimilarity matrix (Bray-Curtis index) of the log-transformed abundance data. For the 

assessment of the influence of the environmental variables on the composition of aquatic 

macroinvertebrate communities, we fitted the full set of water physicochemical variables and 

nutrients to the previously generated NMDS ordination diagram of the fauna. All analyses 
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were performed in the statistical environment R (version 3.5.1) (R DEVELOPMENT CORE 

TEAM, 2018). We fit the GLMMs using the glmer.nb function of the package lme4 version 

1.1–15 (BATES et al., 2015). We respectively run the ordination diagram, the PERMANOVA 

and the adjustment of the environmental variables with the functions metaMDS, adonis and 

envfit from package vegan version 2.5-3 (OKSANEN et al., 2018). 

 

 

RESULTS 

 

The values of the means and standard deviation of the water physical and chemical 

variables, nutrient concentration and organic matter of the sediment are listed as 

supplementary material (Tab. I, Supplementary Material). We collected 11,471 individuals 

from 70 taxa in the studied wetlands. Overall, 4,455 individuals from 50 taxa were collected 

in the rookery wetlands, and 7,016 individuals from 57 taxa, in the control wetlands. Insecta 

was the most representative group, corresponding to the majority of the taxa sampled (54 

taxa). Coleoptera was the richest insect order, represented by 17 taxa. Chironomidae was the 

dominant taxon, representing 45% of all macroinvertebrates collected, followed by Pisidium 

(Mollusca) Pfeiffer, 1821 and Oligochaeta (15.2% and 13.3% of the total number of 

individuals, respectively). In the rookery wetlands, Chironomidae was the dominant taxon 

(58.7% of the individuals), followed by Bezzia sp. Kieffer, 1899 (10.4%) and Oligochaeta 

(10%). In the control wetlands, Chironomidae, Pisidium and Oligochaeta were the dominant 

taxa (36.5%, 25% and 15.3% of the total number of individuals, respectively). In the first 

sampling season, 9,001 individuals from 60 taxa were collected, while 2,470 individuals from 

47 taxa in the second sampling season. The majority of the macroinvertebrate taxa were 

sampled in both sampling seasons (Tab. II). 

Macroinvertebrate communities in rookery wetlands showed higher dominance than 

control wetlands (U = 10.5, gl = 1, P = 0.001) (Fig. 2). Model selection procedures showed 

that the presence of nesting waterbirds and sampling seasons did not increase the explanatory 

power compared to the null model (i.e., models without explanatory variables) for explaining 

the patterns of macroinvertebrate richness (Tab. III). Macroinvertebrate abundance was not 

influenced by the presence of nesting waterbirds either, although it varied between sampling 

seasons. Abundance was higher in the first collection (spring) (Tab. III, Fig. 3). 
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The output of the stepwise regressions indicated that macroinvertebrate richness was 

negatively influenced by turbidity and total dissolved solids (R2 = 0.404, gl = 2, 12, P = 

0.017) (Fig. 4). Water nutrients did not influence macroinvertebrate richness (R2 = 1.65, gl = 

4, P = 0.32). Water physicochemical variables did not influence the macroinvertebrate 

abundance (R2 = 1.31, gl = 8, P = 0.47). A marginally significant relationship was observed 

between macroinvertebrate abundance and nitrate and organic phosphorus (R2 = 5.20, gl = 5, 

P = 0.06) (Fig. 5). 

The PERMANOVA indicated that macroinvertebrate composition did not change 

between rookery and control wetlands (pseudo-F = 1.24, gl = 1, P = 0.28) (Fig. 6), but 

differed according to the sampling season (pseudo-F = 2.60, gl = 1, P = 0.02) (Fig. 7). This 

effect was clearly displayed by two axes of the NMDS ordination diagram, which showed that 

some taxa were more associated with the first sampling season (spring), such as Mesovelia 

Mulsant & Rey, 1852, Belostoma Laitrelle, 1807, Isotoma Bourlet, 1839, Ilybius Erichson, 

1832, Tramea Hagen, 1861, while Derallus Sharp, 1882, Lissorhoptrus LeConte, 1853, 

Oribatidae, Oxyagrion Selys, 1876, Dampfius Pacheco, 1964 and Erythemis Hagen, 1861 

were more closely associated with the second sampling season (autumn) (Fig. 7). 

The water physicochemical variables significantly correlated with macroinvertebrate 

composition were water temperature (R2 = 0.79, P = 0.002), oxidation-reduction potential (R2 

= 0.35, P = 0.035) and water turbidity (R2 = 0.48, P = 0.023). The organic matter of sediment 

was also significantly correlated with macroinvertebrate composition (R2 = 0.49, P = 0.024) 

(Fig. 7). Water temperature and sediment organic matter showed the highest values in the first 

sampling season (spring), while water turbidity and oxidation-reduction potential showed the 

highest values in the second sampling season (autumn) (Fig. 7). In the first sampling season, 

orthophosphate was the water nutrient variable significantly correlated with 

macroinvertebrate composition (R2 = 0.8, P = 0.026) (Fig. 8).  

 

DISCUSSION 

 

The richness of aquatic macroinvertebrates observed in the studied wetlands was 

similar to other studies developed in southern Brazilian intermittent wetlands (STENERT & 

MALTCHIK, 2007; STENERT et al., 2008; MALTCHIK et al., 2010; BOELTER et al., 2018). 

Aquatic insects represented the majority of the wetland invertebrate fauna. The large 

dominance of insects is related to several life-history traits that allow their survival to 
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temporary habitats (WILLIAMS, 2006). In particular, morphophysiological characteristics of 

insects such as egg resistance, the presence of wings which facilitate dispersal and the 

occurrence of terrestrial life stages in many insect species favor their adaptation to the wet-dry 

periods typical of intermittent wetlands (WILLIAMS, 2006; MERRITT & CUMMINS, 2008). 

Chironomidae was the most representative group (45% of the total number of individuals 

collected). Previous studies also observed the dominance of Chironomidae in southern 

Brazilian wetlands and across several regions of the world (ÁVILA et al., 2011; SIGNA et al., 

2015; DAMANIK-AMBARITA et al., 2016; PIRES et al., 2016; BOELTER et al., 2018; CHAWAKA 

et al., 2018). The high dominance of Chironomidae in wetlands may be associated with their 

tolerance to adverse conditions, such as low oxygen levels and high organic load (DE HAAS et 

al., 2006; SIGNA et al., 2012).  

The macroinvertebrate richness, abundance and composition in the studied wetlands 

did not change according to the presence of colonies of nesting waterbirds. This result 

contrasts with previous studies that detected relationships between the occurrence of nesting 

waterbirds and macroinvertebrate community structure in wetlands (MURKIN & KADLEC, 

1986; WRUBLESKI, 1989; WISZ et al., 2013; SIGNA et al., 2015). For instance, GUARESCHI et 

al. (2015) showed that waterbird presence was negatively correlated to aquatic 

macroinvertebrate richness, while ROONEY & BAYLEY (2012) observed a weak correlation 

between waterbird and invertebrate communities in Canadian ponds. SIGNA et al. (2015) 

observed that the input of waterbird faeces decreased the macroinvertebrate abundance and 

diversity in Italian pond systems. The lack of influence of nesting waterbirds on the 

community structure of aquatic macroinvertebrates could be related to the low number of 

individuals in the rookery wetlands studied. In the studies that found relationship between 

macroinvertebrate community structure and waterbird occurrence (MURKIN & KADLEC, 1986; 

WRUBLESKI, 1989; WISZ et al., 2013) the abundance of nesting waterbirds ranged between 

4,000 and 45,000 individuals, i.e., much higher than the bird populations observed in this 

study. 

Another possible reason for the absence of effect of nesting waterbirds on 

macroinvertebrate communities is the variation in the reliance on macroinvertebrates for 

consumption along waterbird life cycles and among species. Specifically, the rate of 

consumption by waterbirds differs according the phases (i.e., among reproduction, 

development, feather substitution phases, etc.) (ANDREI et al., 2008; ZMUDCZYŃSKA-SKARBEK 

et al., 2015). In addition, there is large interspecific variation in the diet types and foraging 
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modes among waterbird species (STAFFORD et al., 2016). That is, such differences could lead 

to varying effects of waterbirds on macroinvertebrates either among species or seasons. In this 

study, the composition of waterbirds varied among wetlands and could be related to the lack 

of systematic effect. 

Although the community structure of aquatic macroinvertebrates did not change 

between rookery and control wetlands, the richness and composition were influenced by the 

water nutrients and physicochemical variables. Richness was negatively influenced by water 

turbidity and total dissolved solids, and the composition was influenced by water temperature, 

oxidation-reduction potential, turbidity, sediment organic matter, and orthophosphate. Many 

studies detected relationships between water physicochemical variables and 

macroinvertebrate communities in wetlands (ZIMMER et al., 2000; BATZER et al., 2004; 

STENERT & MALTCHIK, 2007; STENERT et al., 2008; TOKESHI & ARAKAKI,  2012; BISCHOF et 

al., 2013; STRACHAN et al., 2015; BARROS et al., 2016; GLEASON; ROONEY, 2017; ROMERO et 

al., 2017; BALDWIN et al., 2018). Some authors detected reductions in macroinvertebrate 

richness with increasing turbidity (BATZER, 2013; JOHNSON et al., 2013; SUNDBERG et al., 

2016; BALDWIN et al., 2018). Elevated turbidity is associated with a higher number of 

suspended organic and inorganic matter in the water, usually due to the allochthonous 

material input and the sediment stirring (GONÇALVES et al., 2012; DAVIES-COLLEY & SMITH, 

2001; KARNA et al., 2015), which can significantly impact the aquatic biota (BILOTTA & 

BRAZIER, 2008), including the macroinvertebrate community (JONES et al., 2012). Organic 

matter (detritus particles and other kinds of food, such as phytoplankton, periphytic algae, and 

bacteria) is one of the main food item of wetland macroinvertebrates (BRÖNMARK & 

HANSSON, 1998). PIEDRAS et al. (2006) observed a positive relationship between densities of 

Oligochaeta and Chironomidae with sediment organic matter in lentic habitats. In our study, 

the macroinvertebrate community was dominated by collectors and scrapers, such as 

Oligochaeta, dipterans, mollusks, and gastropods, i.e. taxa that feed on suspended particles in 

the water column (MERRITT et al., 2008). This result may explain the effect of sediment 

organic matter on the macroinvertebrate composition.  

Macroinvertebrate abundance and composition varied over the seasons in this study. 

Seasonal changes in the community structure of aquatic macroinvertebrates in temporary 

wetlands are described in the literature. STENERT et al. (2008) and KRAJENBRINK et al. (2019) 

observed seasonal changes in macroinvertebrate richness over the time in ponds. Temporal 

variations in macroinvertebrate abundance, richness, and composition may be due to the 
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alterations of the water physical and chemical variables observed over the time in lentic 

habtiats (TUNDISI; MATSUMURA-TUNDISI, 2008; GLEASON; ROONEY, 2017; ROMERO et al., 

2017; BALDWIN et al., 2018; CHAWAKA et al., 2018). Intermittent wetlands alternate wet and 

dry cycles over time, and the duration of the drought period is considered the major force 

driving the composition of macroinvertebrates (WELLBORN et al., 1996; WILLIAMS, 1998, 

2006). In addition, seasonal changes in climate can also affect macroinvertebrate composition, 

as several taxa have their life cycles attached to temperature in subtropical regions (DALLAS & 

ROSS-GILLESPIE, 2015). 

In summary, our results showed that the nutrients and physicochemical variables in the 

water and sediment along with seasons influenced the aquatic macroinvertebrate communities 

in the studied wetlands rather than the occurrence of nesting colonies of waterbirds. Although 

our study did not detect relationships of aquatic macroinvertebrate community structure with 

the presence of nesting waterbirds, a better understanding of these ecological interactions 

between these groups is of fundamental importance for wetland ecology, since the nutrient 

enrichment detected in the wetlands could be associated with waterbird presence. Future 

studies should take into account different sampling periods for the assessment of the effects of 

nesting colonies on macroinvertebrate communities in southern Brazil (PETRY & HOFFMANN, 

2002; PETRY & FONSECA, 2005; SCHERER et al., 2006; PETRY & SCHERER, 2008; SCHERER et 

al., 2011; SCHERER et al., 2014). 
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Table I. List of the water nutrients measured in the wetlands studied and the methods used 

according to APHA (1998). 

Nutrients Methodology 

Ammonia (mg NH3/L-1) SM 4500 NH3C 

Total phosphorus (mg P/L-1) SM 4500 P E 

Nitrate (mg N-NO3/L-1) EPA 9056 A/2007 

Total organic nitrogen (mg Norg/L-1) SM 4500 Norg B 

Total nitrogen (mg N/L-1) SM 4500 N 

Total orthophosphate (mg P/L-1) SM 4500 P E 

Organic phosphorus - 
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Table II. List and number of specimens of aquatic macroinvertebrate taxa recorded in the 

control and rookery wetlands in each sampling season. 

Taxa Spring Autumn Total 

  Control Rookery Control Rookery   
BASOMMATOPHORA 

     
Planorbidae 

     
Biomphalaria Preston, 1910 105 5 9 1 120 

Physidae 
     

Stenophysa  Martens, 1898 1 3 
  

4 
SORBEOCONCHA 

     
Ampullaridae 

     
Thiaridae Gill, 1871 (1823) 1 

   
1 

Pomacea Perry, 1810 5 9 7 5 26 
Hydrobiidae 

     
Heleobia Stimpson, 1865 2 

  
1 3 

Potamopyrgus Stimpson, 1865 1 
 

22 
 

23 
VENEROIDA 

     
Sphaeriidae 

     
Pisidium C. Pfeiffer, 1821 1,083 83 667 73 1,906 

OLIGOCHAETA 1,028 171 49 277 1,525 
RHYNCHOBDELLIDA 

     
Glossiphonidae 

     
Haementeria  Filippi, 1849 75 275 31 60 441 
Helobdella Blanchard, 1896 17 17 10 53 97 

DIPTERA 
     

Chironomidae  2,385 2,513 172 97 5,167 
Ceratopogonidae 

     
Bezzia sp.  Kieffer, 1899 133 240 512 221 1,106 

Tabanidae 
     

Tabanus Linnaeus, 1758 36 12 21 10 79 
Culicidae 

     
Culex Linnaeus, 1758 20 22 3 3 48 

Tipulidae 
     

Tipula Linnaeus, 1758 14 1 18 
 

33 
Ephydridae 

     
Hydrellia Robineau-Desvoidy, 1830 10 

 
1 

 
11 

Stratiyomidae 
     

Euparyphus Gerstaecker, 1857 29 137 26 
 

192 
Beris Latreille, 1802 6 

 
8 1 15 

Dolichopodidae 
     

Dolichopus Latreille, 1796 1 
  

2 3 
Syrphidae 

     
Eristalis Latreille, 1804 

  
6 

 
6 

Sciomyzidae 
     

Sepedon Latreille, 1804 1 1 
  

2 
COLEOPTERA 

     
Dytiscidae 

     
Celina Aubé, 1837 2 1 

  
3 

Laccophilus Leach, 1815 14 15 7 6 42 
Ilybius Erichson, 1832 

   
1 1 

Hydrophilidae 
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Hidrophilus Erichson, 1832 2 
   

2 
Enochrus Thomson, 1859 2 

 
1 

 
3 

Berosus Leach, 1817 
 

1 
  

1 
Laccobius Erichson, 1837 

 
7 

  
7 

Hydrobius Leach, 1815 4 
 

2 
 

6 
Hydrobiomorpha Blackburn, 1888 

   
1 1 

Heteroceridae 
     

Derallus Sharp, 1882 
 

7 
  

7 
Dampfius Pacheco, 1964  1 

   
1 

Noteridae 
     

Suphisellus Crotch, 1873 1 
  

1 2 
Hydrocanthus Say, 1823 8 4 1 

 
13 

Notonectidae 
     

Notonecta Hungeford, 1933 1 
   

1 
Buenoa Kirkaldy, 1904 

 
2 

  
2 

Amphizoidae 
     

Amphizoa LeConte, 1853 
  

2 
 

2 
Curculionidae 

     
Lissorhoptrus LeConte, 1853 1 

   
1 

HEMIPTERA 
     

Veliidae 
     

Microvelia Westwood, 1834 4 1 2 
 

7 
Belostomatidae 

     
Belostoma Laitrelle, 1807 7 5 

  
12 

Corixidae 
     

Sigara Fabricius, 1775 
 

11 1 
 

12 
Naucoridae 

     
Naucoris Geoffroy, 1762 

  
1 

 
1 

Ambrysus Stål, 1861 
 

1 
  

1 
Pleidae 

     
Neoplea Esaki & China, 1928 

 
2 

  
2 

Mesoveliidae 
     

Mesovelia Mulsant & Rey, 1852 
   

1 1 
Gerridae 

     
Gerris Fabricius, 1794 

   
2 2 

Gelastocoridae 
     

Gelastocoris Kirkaldy, 1897 
 

1 1 
 

2 
Homoptera 

     
Delphacidae Leach, 1815 

  
6 3 9 

ODONATA 
     

Aeshnidae 
     

Aeshna Fabricius, 1775 2 2 1 
 

5 
Coenagrionidae 

     
Acanthagrion Selys, 1876 1 8 4 1 14 
Ischnura Charpentier, 1840  2 1 1 

 
4 

Oxyagrion Selys, 1876 1 
   

1 
Libellulidae 

     
Erythrodiplax Brauer, 1842 6 14 9 5 34 
Erythemis Hagen, 1861 3 

   
3 

Micrathyria Kirby, 1889 5 3 7 
 

15 
Perithemis Hagen, 1861 

 
1 

  
1 

Orthemis Hagen, 1861 1 2 9 6 18 
Tramea Hagen, 1861 2 

   
2 

EPHEMEROPTERA 
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Baetidae 
     

Callibaetis Eaton, 1875 179 26 4 
 

209 
Caenidae 

     
Caenis Stephens, 1835 22 

 
4 

 
26 

Leptophlebiidae 
     

Leptophlebia Westwood, 1840 
  

1 
 

1 
TRICHOPTERA 

     
Hydroptilidae 

     
Oxyethira Eaton, 1873 

 
2 

  
2 

Ochrotrichia Mosely 1934 8 
   

8 
Rhyacophilidae 

     
Rhyacophila Pictet, 1834 

   
1 1 

COLLEMBOLA 
     

Isotomidae 
     

Isotoma sp. Bourlet, 1839 8 
   

8 
Isotomurus sp. Boerner, 1903 2 4 3 1 10 

Poduridae 
     

Podura Latreille, 1804 2 
 

4 2 8 
HYDRACARINA 

     
Oribatidae  1 9 

  
10 

DECAPODA 
     

Sesarmidae 
     

Armases Abele, 1992 2 
 

1 
 

3 
ISOPODA 

     
Aseliidae 

     
Asellus Geoffroy, 1762 135     1 136 

Total 5,382 3,619 1,634 836 11,471 
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Table III. Output of the model selection procedures for the effects of the presence of nesting 

birds and sampling season on the richness and abundance of aquatic macroinvertebrates. 

Values in parentheses indicate standard errors). All results are given in the log-scale. df = 

degrees of freedom. 

Response 
variable 

Best model Intercept Fixed factors AIC df 
Akaike 
weight 

   
Bird 

presence 
Season 
(spring)    

Richness ~1 17.3 - - 0 2 0.71 

Abundance ~ Bird presence + Season 6.01 (0.32) 5.61 (0.37) 7.19 (0.75) 0 4 0.84 
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Fig. 1. Map of the study area with the location of the studied wetlands. Filled circles indicate 

the control wetlands (wetlands without the presence of nesting bird colonies). Filled stars 

indicate the rookery wetlands. 

 

 

 

 

 

 

 



99 

 

 

Fig. 2. Simpson's diversity index of the macroinvertebrate communities in control and rookery 

wetlands in southern Brazil. 
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Fig. 3. Abundance of aquatic macroinvertebrates in control and rookery wetlands in each 

sampling season. Whiskers indicate upper and lower 95% confidence intervals (± standard 

error). 
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Fig. 4. Relationships between the richness of aquatic macroinvertebrate communities and 

water physicochemical variables in the wetlands studied. (a) Water turbidity. (b) Total solids 

dissolved. 

Legend: TDS = Total solids dissolved. 
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Fig. 5. Relationships between the abundance of aquatic macroinvertebrates and water 

nutrients in the wetlands studied. (a) Nitrate. (b) Organic phosphorus. 
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Fig. 6. NMDS ordination diagram of the composition of aquatic macroinvertebrate 

communities in control and rookery wetlands in southern Brazil. 
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Fig. 7. NMDS ordination diagram of the composition of aquatic macroinvertebrate 

communities and between sampling seasons (B). Red arrows indicate the water 

physicochemical variables significantly correlated (P < 0.05) with the ordination, as detected 

by the envfit procedure. Abbreviation of water physicochemical variables: T (water 

temperature), MO (organic matter in the sediment), NTU (water turbidity); ORP (oxidation-

reduction potential). Taxa abbreviation: Physa/Stenophysa (P.S), Thiaridae (Thr), Sepedon 

(Spd), Celina (Cln), Hidrophilus (Hdr), Dampfius (Dmp), Notonecta (Ntn), Lissorhoptrus 

(Lss), Belostoma (Bls), Oxyagrion (Oxy), Tramea (Trm), Erythemis (Ery), Ochrotrichia 

(Och), Isotoma sp. (I), Oribatidae (Orb), Leptophlebia (Lpt), Eristalis (Ers), Amphizoa 

(Amp), Naucoris (Ncr), Delphacidae (D), Rhyacophila (Rhy), Mesovelia (Msv), Gerris (Grr), 

Ilybius (Ily), Hydrobiomorpha (Hyd), Berosus (Brs), Laccobius (Lcc), Derallus (Drl), Buenoa 

(Bun), Ambrysus (Amb), Neoplea (Npl), Perithemis (Prt). 
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Fig. 8. NMDS ordination diagram of the composition of aquatic macroinvertebrate 

communities in the first sampling season (spring 2016) in control and rookery wetlands, with 

a posteriori projection of the water nutrients significantly correlated (P < 0.05) with the 

ordination, as detected by the envfit procedure. Ortoph = orthophosphate. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



106 

 

4.3. Capítulo 03 

 

Diversidade funcional de insetos aquáticos em áreas úmidas com colônias de nidificação 
de aves aquáticas no Sul do Brasil 

 
 
RESUMO: É reconhecido que a contribuição das aves aquáticas no enriquecimento de 
nutrientes em áreas úmidas pode alterar a qualidade da água, a riqueza, a abundância e a 
composição funcional da biota aquática. O principal objetivo deste estudo foi avaliar a 
influência da presença de colônias de nidificação de aves aquáticas na estrutura funcional de 
insetos aquáticos em áreas úmidas no Sul do Brasil. As comunidades de macroinvertebrados 
foram amostradas sazonalmente em oito áreas úmidas intermitentes, diferindo de acordo com 
a ocorrência de colônias de nidificação de aves aquáticas (quatro áreas úmidas com e quatro 
áreas úmidas sem a presença de ninhais). Para a categorização funcional os gêneros foram 
classificados quanto aos traços de voltinismo, dispersão, hábitos, grupos tróficos, estágios 
aquáticos, respiração e tamanho do alimento, tamanho máximo corporal e forma do corpo. A 
influência de nutrientes e das variáveis físico-químicas da água e do sedimento nas 
comunidades de macroinvertebrados também foi avaliada. A presença dos ninhais de aves 
aquáticas nas áreas úmidas não influenciou os índices de diversidade funcional de insetos 
aquáticos. No entanto os índices de diversidade funcional foram influenciados pelas variáveis 
ambientais da água. Nem a presença dos ninhais de aves aquáticas nem o período de 
amostragem mostraram ter efeito significativo sobre a composição funcional da comunidade 
de insetos aquáticos. Os traços funcionais referentes ao tamanho corporal de 1 a 2 cm, hábitos 
agarrador e nadador, tipo de alimento macrófitas e tipo de dispersão aéreo passiva estiveram 
associados às áreas úmidas sem a presença de ninhais de aves aquáticas, enquanto que os 
traços funcionais referentes ao tipo de alimento detritos, forma do corpo cilíndrica e hábito 
aquático ativo estiveram associados às áreas úmidas com ninhais de aves aquáticas. Nossos 
resultados indicam que a composição funcional de insetos aquáticos foi influenciada pelas 
mudanças no substrato e pelas variáveis físicas e químicas da água nas áreas úmidas 
estudadas, sem ser influenciada diretamente pela presença de colônias de nidificação de aves 
aquáticas, o que pode estar relacionado ao período curto de permanência das aves nessas áreas 
úmidas e também à abundância de suas colônias. 
 
PALAVRAS-CHAVE: Invertebrados aquáticos, áreas úmidas, diversidade funcional, 
química da água. 
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ABSTRACT: It is recognized that the contribution of waterbirds to nutrient enrichment in 
wetlands can alter water quality, richness, abundance and functional composition of aquatic 
biota. The main objective of this study was to evaluate the influence of nesting waterbirds on 
the functional structure of aquatic insects in southern Brazilian wetlands. Macroinvertebrate 
communities were seasonally sampled in eight intermittent wetlands differing according to 
the occurrence of nesting colonies of waterbirds (four with the presence of rookeries; four 
without). For the functional categorization, the genera were classified according to voltinism 
traits, dispersion, habits, trophic groups, aquatic stages, respiration and food size, maximum 
body size and body shape. The influence of nutrients and water and sediment 
physicochemical variables on macroinvertebrate communities was also assessed. Neither the 
presence of waterbird nesting nor the sampling period showed a significant effect on the 
functional composition of the aquatic insect community. Functional traits related to body size 
of 1 to 2 cm, grab and swimmer habits, macrophyte type of food and type of passive air 
dispersion were associated with wetlands without the presence of waterbird nesting, while the 
functional traits referring to the type debris food, cylindrical body shape and active aquatic 
habit were associated with wetlands with nesting of waterbird. Our results indicate that the 
functional composition of aquatic insects was influenced by the changes in the substrate and 
by the physical and chemical variables of the water in the wetlands studied, without being 
directly influenced by the presence of nesting colonies of aquatic birds, which may be related 
to the period the birds remain in these humid areas and also to the abundance of their 
colonies. 
 
KEY WORDS: Aquatic invertebrates, wetlands, functional diversity, water chemistry. 
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INTRODUÇÃO 
 

As colônias de nidificação de aves aquáticas influenciam as características físicas e 

químicas da água e do sedimento das áreas úmidas em função da maior entrada de nutrientes 

que ocorre por meio de suas fezes (Keatley et al. 2009; Kolb et al. 2010; Sebastian-Gonzalez 

et al. 2012; Gwiazda et al. 2014; Somura et al. 2015; Telesford-Checkley et al. 2016; 

Chatterjee et al. 2017), podendo produzir respostas dos produtores primários (Valiela, 1984; 

Elser et al. 2007) e, influenciando assim,  a estrutura das comunidades biológicas via 

mecanismos bottom-up. 

Em áreas úmidas, os insetos aquáticos são abundantes e apresentam alta diversidade 

(Hershey et al. 2010). Estes organismos desempenham um papel importante na ciclagem de 

nutrientes (Wissinger 1999) e estabelecem fortes associações com substratos específicos (Poff 

et al. 2006; Landeiro et al. 2010; Gonçalves et al. 2013). Alguns insetos apresentam baixa 

mobilidade e alta sensibilidade às mudanças ambientais, o que torna o grupo amplamente 

utilizado para entender padrões ecológicos e de qualidade ambiental (Cereghino et al. 2003; 

Heino 2009; Kovalenko et al. 2013; Brand e Miserendino 2014). No entanto, a maioria desses 

estudos tem sido focada em ecossistemas aquáticos lóticos (Dole'dec e Statzner 2010; Colzani 

et al. 2013). A diversidade taxonômica de insetos aquáticos tem sido bem estudada em áreas 

úmidas do sul do Brasil (Stenert et al. 2008; Maltchik et al. 2010; Crippa et al. 2013), porém, 

existem poucos estudos que abordem a diversidade funcional desse grupo em áreas úmidas 

(Ruhí et al. 2012; Ruhí et al., 2013; Batzer 2013; Dalzochio et al. 2015; Jianqiang Gu et al. 

2016; Pires et al. 2017; Boelter et al. 2018).  

A utilização da composição taxonômica de insetos aquáticos para compreender 

padrões de organização de comunidades não tem sido considerada suficiente para detectar 

padrões ecológicos relacionados ao funcionamento dos ecossistemas (Dolédec et al. 2011). Os 

índices tradicionais de diversidade taxonômica, que levam em consideração a riqueza de 

espécies, a abundância e a composição, tratam as espécies como unidades equivalentes, ou 

seja, todas têm a mesma importância para os serviços ecossistêmicos, possuindo as mesmas 

características ecológicas e respondendo de forma similar às mudanças ambientais (Magurran 

2004). Nesse sentido, a abordagem funcional fornece um meio para considerar as diferenças 

ecológicas entre as espécies de uma comunidade biológica (Saito et al. 2015).  

A ecologia funcional é baseada no uso de características funcionais, que são definidas 

como atributos biológicos dos organismos, que são geralmente medidos no nível individual, 

sendo usados comparativamente entre as espécies (Violle et al. 2007). Em geral, um traço de 
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uma espécie é qualquer característica única ou quantificável de um organismo que afeta seu 

desempenho ou adaptabilidade em relação aos fatores ambientais abióticos e bióticos (McGill 

et al. 2006). Os traços podem ser morfológicos (tamanho do corpo), bioquímicos (presença de 

metabólitos secundários), comportamentais (período de forrageamento) e temporais (duração 

do estágio larval) (Mayfield et al. 2010), podendo ser utilizados como indicadores da 

funcionalidade dos ecossistemas aquáticos (Vieira et al. 2006; Webb et al. 2010). Os traços 

funcionais podem refletir a tolerância ambiental de uma dada espécie ou seus requisitos 

específicos de habitat. Além disso, os traços funcionais podem identificar como as espécies 

interagem, indicar as taxas de competição ou refletir ainda a eficiência de consumo no uso ou 

armazenamento de nutrientes (McGill et al. 2006; Cadotte 2011). Estes atributos podem ser 

comparados entre diferentes ecossistemas e entre regiões que diferem quanto à composição 

taxonômica (Statzner et al. 2004). 

Mason et al. (2005) e Villeger et al. (2008) sugeriram que a diversidade funcional 

poderia ser dividida em três componentes: a riqueza funcional (FRic), a divergência funcional 

(FDiv) e a uniformidade funcional (FEve). As três categorias são complementares e, em 

conjunto, descrevem a distribuição das espécies e suas abundâncias dentro do espaço 

funcional (Mouchett et al. 2010). Enquanto a riqueza funcional representa a quantidade de 

espaço funcional ocupado por um grupo de espécies, a uniformidade funcional corresponde à 

regularidade com que as abundâncias das espécies são distribuídas no espaço funcional e a 

divergência funcional define até que ponto as abundâncias das espécies divergem do centro 

do espaço funcional. Laliberté e Legendre (2010) propuseram a dispersão funcional (FDis) 

como um índice complementar que mede a distância média de cada espécie no espaço 

funcional em relação ao centroide de todas as outras espécies presentes na comunidade. Por 

fim, o índice multivariado baseado na entropia quadrática de Rao (Rao 1982; Botta-Dukát 

2005) incorpora dados de abundância das espécies e suas diferenças funcionais. É um método 

independente da riqueza, que não é afetado diretamente pelo número de atributos na análise e 

tem sido bastante utilizado em estudos de diversidade funcional (Botta-Dukát 2005; Philpott 

et al. 2009; Sasaki et al. 2009). 

Alguns estudos já categorizaram índices de diversidade funcional para plantas e 

insetos aquáticos na região temperada (Charvet et al. 2000; Poff et al. 2006; Petchey e Gaston 

2006; Heino et al. 2007; Violle et al. 2007; Doledec e Statzner, 2008), porém, estudos 

envolvendo aspectos funcionais de insetos aquáticos na região Neotropical são escassos e 

focados em ecossistemas lóticos (Tomanova e Usseglio-Polatera 2007; Tomanova et al. 2007; 
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Tomanova et al. 2008; Saito et al. 2015). No Brasil, Colzani et al. (2013) avaliaram os índices 

de diversidade funcional de insetos aquáticos em relação a mudanças na paisagem e Saito et 

al. (2015) utilizaram os atributos funcionais de insetos aquáticos na criação de índices 

multimétricos na avaliação de impacto ambiental em riachos do sudeste do Brasil. No sul do 

Brasil, Dalzochio et al. (2015) compararam a diversidade funcional de comunidades de 

insetos aquáticos ao longo de um gradiente de intensificação agrícola, Boelter et al. (2018) 

avaliaram os efeitos da presença de peixes e da complexidade de habitat na estrutura 

taxonômica e funcional da comunidade de macroinvertebrados em áreas úmidas naturais e 

Pires et al. (2017) analisaram o efeito do hidroperíodo sobre a estrutura funcional de 

comunidades de Odonata em áreas úmidas costeiras ao longo de um extenso gradiente 

latitudinal. 

Apesar da contribuição das aves na entrada de nutrientes em áreas úmidas (Martinez 

1993), poucos estudos têm abordado como as aves aquáticas podem afetar direta ou 

indiretamente a diversidade funcional de insetos aquáticos por meio de alterações 

relacionadas ao regime de nutrientes da água e do sedimento (efeito bottom-up) (Vitousek 

1986; Bosman et al. 1986; Powell et al. 1989; Martinez 1993). Nesse sentido, o objetivo geral 

desse estudo foi avaliar a influência da presença de colônias de nidificação de aves aquáticas 

na estrutura funcional de insetos aquáticos em áreas úmidas no Sul do Brasil. Os objetivos 

específicos foram: 1) comparar as métricas usadas para avaliar a diversidade funcional entre 

as áreas úmidas com e sem colônias de nidificação de aves aquáticas; 2) identificar quais 

traços funcionais da comunidade de insetos aquáticos relacionados à história de vida, 

mobilidade, ecologia e morfologia são mais sensíveis à influência da presença de colônias de 

nidificação de aves aquáticas nas áreas úmidas estudadas; e 3) verificar a influência dos 

fatores abióticos físicos e químicos da água e do sedimento na estrutura funcional da 

comunidade de insetos aquáticos em áreas úmidas com e sem colônias de nidificação de aves 

aquáticas entre dois períodos distintos. 

Assumindo que a presença de aves aquáticas pode afetar a concentração de nutrientes em 

áreas úmidas por meio de suas fezes (Manny et al. 1975; Dobrowolski et. al. 1976; Portnoy 

1990; Marion et al. 1994; Post et al. 1998; Kitchell et al. 1999;  Chaichana et al. 2010; Huang 

e Isobe 2012; Gwiazda et al. 2014; Somura et al. 2015), podendo causar alterações na  

estrutura funcional dos insetos aquáticos, as seguintes expectativas foram formuladas: 1) 

Espera-se que os índices de diversidade funcional sejam diferentes entre as áreas úmidas com 

e sem colônias de nidificação de aves aquáticas, uma vez que a presença das aves pode atuar 
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como um filtro ambiental, selecionando gêneros mais similares funcionalmente quando 

comparada às áreas sem a presença de aves; 2) Espera-se que a presença das aves aquáticas 

possa favorecer algumas características funcionais dos insetos aquáticos, tais como a presença 

de gêneros generalistas, multivoltinos, coletores que se alimentam de sedimento fino e 

detritos, bem como de gêneros que apresentam respiração por espiráculo, dispersão ativa, 

tamanhos corporais maiores e de forma cilíndrica; e 3) Espera-se que os parâmetros físicos e 

químicos da água e a matéria orgânica do sedimento respondam à entrada de nutrientes via 

deposição fecal nas áreas úmidas com colônias de nidificação de aves aquáticas (Chaichana et 

al. 2010; Huang e Isobe 2012; Gwiazda et al. 2014; Somura et al. 2015), influenciando assim 

a estrutura funcional da comunidade de insetos aquáticos. 

 

MATERIAL E MÉTODOS 

 

Área de Estudo 

 

O presente estudo foi realizado na Bacia Hidrográfica do Rio dos Sinos e na Bacia 

Hidrográfica do Rio Caí, situadas a nordeste do Estado do Rio Grande do Sul, entre os 

paralelos 29° e 30° sul (29°20’-30°10’S / 50°15’-51°20’ W e 29°06’- 30°00’S/50°24’- 

51°40’W, respectivamente) (Fig. 1) (COMITESINOS 2015).  

A Bacia Hidrográfica do Rio dos Sinos possui uma área de aproximadamente 4.000 

Km2, incluindo 32 cidades e uma população aproximada de 1 milhão e 300 mil habitantes, 

onde 95,2% ocupam as áreas urbanas e 4,8% estão nas áreas rurais (IBGE 2016). A Bacia 

Hidrográfica do Rio Caí possui uma área de cerca de 5.057,25 km2, correspondendo a 1,79% 

do Estado. Ao todo 41 municípios, com toda ou com parte de sua área, compõem a bacia, e 

sua população total é de 383.929 habitantes, sendo em torno de 25% moradores da área rural e 

75% da área urbana (FEPAM 1997). 

Diferentes formações fitogeográficas compõem as Bacias Hidrográficas, sendo elas a 

Floresta Ombrófila Mista, Floresta Estacional Decidual e Semidecidual, Savana e Áreas de 

Tensão Ecológica (COMITESINOS 2015). O clima é subtropical úmido com períodos de 

clima temperado e a precipitação pluviométrica é bem distribuída durante todo o ano (Bieger 

et al. 2010).  
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Delineamento Amostral 

 

Foram selecionadas oito áreas úmidas na Bacia do Rio dos Sinos e na Bacia do Rio 

Caí (RS), nos municípios de São Leopoldo, Estância Velha, Ivoti, Lindolfo Collor e Novo 

Hamburgo. Quatro delas foram caracterizadas pela presença de colônias de nidificação de 

aves aquáticas, identificadas como áreas úmidas com ninhais, e quatro áreas úmidas onde não 

foram observadas colônias de nidificação de aves aquáticas, identificadas como áreas úmidas 

controle (Fig. 1). 

As áreas úmidas selecionadas possuem tamanhos similares (~ 1 ha), profundidade 

máxima de 50 cm, regime hidrológico intermitente e baixo grau de interferência humana. 

Todas as áreas úmidas selecionadas possuem composição vegetal arbórea e/ou arbustiva, 

principalmente representada pela presença da espécie Mimosa bimucronata (maricá) e 

Cephalantus glabratus (sarandi). As espécies de aves aquáticas que nidificam nas áreas 

úmidas selecionadas estão representadas pelo Phimosus infuscatus (maçarico-da-cara-

amarela), Bubulcus ibis (garça vaqueira), Ardea alba (garça-branca-grande), Egretta thula 

(garça-branca-pequena) e Nycticorax nycticorax (savacu). 

Estimaram-se cerca de 600 a 1.600 aves nas áreas úmidas com ninhais durante o 

período reprodutivo correspondente ao presente estudo (Peter 2017). Em um dos ninhais não 

foi constatada a presença de aves nem de ninhais no momento do censo e das amostragens. A 

alta abundância de aves aquáticas em um ninhal (n = 1.600) principalmente de Phimosus 

infuscatus, se deve a esta espécie permanecer durante todo ano nessa área. No período 

reprodutivo ocorre o aumento da abundância de Phimosus infuscatus, assim como a chegada 

de outras espécies (acima relacionadas).  

 

Amostragem de insetos aquáticos 

 

 A amostragem da comunidade de insetos aquáticos foi realizada em cada área úmida 

em dois períodos distintos, a primeira no início da primavera (entre 29 de agosto e 03 de 

setembro de 2016), correspondendo à chegada das aves para reprodução e a segunda 

amostragem foi realizada no início do outono (entre 11 e 18 de maio de 2017), período pós-

reprodutivo em que as aves estão retornando aos locais de origem (Petry e Hoffmann 2002; 

Scherer et al. 2006; Accordi e Barcelos 2006;  Scherer et al. 2011).  
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As amostras de insetos aquáticos foram obtidas utilizando uma rede de mão com 

armação circular de 30 cm de diâmetro e malha de 200 μm de diâmetro. Cada amostra 

correspondeu a uma varredura de 1 metro no sedimento e na coluna d’água e cada área úmida 

foi representada por quatro amostras em cada período de amostragem (USEPA 2002; Baldwin 

et al. 2005). As amostras foram fixadas in situ com formaldeído a 10% e levadas ao 

laboratório onde foram lavadas com o auxílio de uma peneira com malha de 200 μm de 

diâmetro. Os insetos aquáticos foram triados e identificados até o nível de gênero com auxílio 

de estereomicroscópio e microscópio, e acondicionados em tubetes de vidro com álcool a 

80%. A identificação em nível de gênero foi realizada por meio de bibliografias 

especializadas (Fernández e Dominguez 2001; Merritt e Cummins 2008). As amostras foram 

depositadas no Laboratório de Ecologia e Conservação de Ecossistemas Aquáticos da 

Universidade do Vale do Rio dos Sinos – UNISINOS. 

 

Categorização Funcional 

 

Para a categorização funcional dos gêneros de insetos aquáticos, os atributos foram 

escolhidos com base nos dados publicados por Cummins et al. (2005), Poff et al. (2006), 

Tomanova e Usseglio Polatera (2007), Merritt et al. (2008), Ippolito et al. (2012) e Merritt et 

al. (2014), conforme descritos na Tabela 1. Foram utilizados traços de quatro categorias 

funcionais: história de vida, mobilidade, ecologia e morfologia. Os gêneros foram 

classificados quanto aos traços de voltinismo (história de vida), dispersão (mobilidade), 

hábitos, grupos tróficos, estágios aquáticos, respiração e tamanho do alimento (ecologia), e 

tamanho máximo corporal e forma do corpo (morfologia) (Tabela 1). 

 

Amostragem das variáveis físicas, químicas e dos nutrientes da água 

 

Foram coletadas amostras de água superficial para quantificação dos nutrientes no 

primeiro período de amostragem dos insetos aquáticos (início da primavera, entre 29 de 

agosto e 03 de setembro de 2016), conforme APHA (1998) (Tabela 2). Cada área úmida foi 

representada por uma amostra de água coletada em diferentes pontos por meio de garrafas de 

polietileno pré-lavadas com água destilada, armazenadas em recipientes frios e escuros e 

encaminhadas para análise em laboratório. As variáveis físicas e químicas da água 

(Temperatura, pH, condutividade elétrica, oxigênio dissolvido, saturação de oxigênio 
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dissolvido, sólidos totais dissolvidos, turbidez e potencial de oxi-redução) foram medidas in 

situ nas áreas úmidas com o uso de uma sonda multiparâmetros nos dois períodos de 

amostragem (HORIBA U-22). 

 

Amostragem da matéria orgânica do sedimento 

 

Foi coletada uma amostra de sedimento (1 Kg) em cada área úmida nos dois períodos 

de amostragem. O percentual de matéria orgânica do sedimento foi determinado desidratando 

o sedimento a 60ºC por 24 horas e posteriormente incinerando por cinco horas em mufla a 

550ºC (Embrapa 2006). As amostras foram processadas pelo Laboratório de Sedimentologia 

da UNISINOS. 

 

Análise dos Dados 

 

Para a análise da diversidade funcional, os gêneros de insetos aquáticos foram 

enquadrados em matrizes de traços (atributos) funcionais (Tabela 1 e Tabela suplementar 1). 

Após a obtenção da matriz de traços, cinco métricas complementares de diversidade funcional 

foram calculadas: Riqueza Funcional (FRic), Divergência Funcional (FDiv), Uniformidade 

Funcional (FEve), Dispersão Funcional (FDis) e Entropia quadrática de Rao (Rao). Os 

pressupostos de distribuição normal e homogeneidade de variâncias nas métricas funcionais 

foram avaliados. Para comparar as diferentes métricas funcionais entre as áreas úmidas com e 

sem colônias de nidificação de aves aquáticas foram utilizados testes t ou testes não 

paramétricos (testes de Mann-Whitney).  

Os efeitos das variáveis físicas e químicas da água e o efeito dos nutrientes nas 

métricas funcionais de insetos aquáticos foram avaliados separadamente. A análise da 

influência das variáveis físicas e químicas foi realizada com os dados dos dois períodos de 

amostragem. Para a influência dos nutrientes, a análise foi restrita aos dados amostrados no 

primeiro período. As variáveis ambientais que apresentaram alta correlação entre si foram 

removidas das análises (r => 0,5). As variáveis físicas e químicas da água retidas para a 

análise considerando os dois períodos de amostragem foram pH, potencial de oxi-redução, 

condutividade elétrica, turbidez, saturação de oxigênio dissolvido, sólidos totais dissolvidos e 

matéria orgânica do sedimento. As variáveis retidas para a análise considerando apenas o 

primeiro período de amostragem foram fósforo total, fósforo orgânico, nitrato, oxigênio 



115 

 

dissolvido, pH, condutividade elétrica e matéria orgânica do sedimento. Foram utilizadas 

regressões lineares múltiplas com seleção direta para investigar as relações dos nutrientes e 

das variáveis físicas e químicas da água com os índices funcionais (FRic, FDiv, FEve, FDis e 

Rao).  

Para avaliar a influência da presença das aves e do período sazonal na estrutura 

funcional da comunidade de insetos aquáticos, foi construída uma matriz CWM baseada nos 

dados de abundância transformados em logaritmo. As diferenças na composição funcional da 

comunidade de insetos aquáticos entre as áreas úmidas com e sem aves aquáticas e entre os 

períodos de amostragem foram avaliadas por meio de uma análise de variância multivariada 

não paramétrica bidirecional (PERMANOVA) seguida de 9.999 permutações. A composição 

funcional de insetos aquáticos foi representada pelos dois eixos de uma análise de ordenação 

de escalonamento multidimensional não métrico (NMDS). As análises de NMDS e 

PERMANOVA foram baseadas em uma matriz de dissimilaridade utilizando o índice de 

Bray-Curtis. 

A influência das variáveis físicas e químicas da água na composição funcional de 

insetos aquáticos foi verificada ajustando o conjunto completo de variáveis físicas e químicas 

da água e nutrientes ao NMDS gerado previamente a partir da matriz de composição 

funcional (CWM). Os atributos funcionais da matriz CWM que apresentaram alta correlação 

entre si foram removidas da análise. As relações da composição funcional da comunidade de 

insetos aquáticos com os traços que estiveram mais associados às áreas úmidas estudadas 

foram visualizadas por meio do ajuste dos valores originais da matriz CWM ao diagrama 

NMDS.  

Todas as análises foram realizadas no ambiente estatístico R (versão 3.5.1) (R 

DEVELOPMENT CORE TEAM, 2018). Os índices funcionais foram gerados com a função 

functcomp do pacote FD (Laliberté et al., 2014). O diagrama de ordenação, a PERMANOVA 

e o ajuste das variáveis ambientais e funcionais foram realizados, respectivamente, com as 

funções metaMDS, adonis e envfit do pacote vegan versão 2.5-3 (Oksanen et al. 2018). 

 

RESULTADOS 

 

Foram registrados 7.152 insetos aquáticos distribuídos em 54 táxons nas áreas úmidas 

estudadas, onde 3.745 indivíduos distribuídos em 41 táxons foram registrados em áreas 

úmidas sem a presença de ninhais de aves aquáticas, e 3.407 indivíduos distribuídos em 39 
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táxons foram amostrados em áreas úmidas com ninhais de aves aquáticas. Na primeira 

amostragem (primavera) foram coletados 5.959 indivíduos pertencentes a 44 táxons, enquanto 

que na segunda amostragem (outono) foram coletados 1.193 indivíduos distribuídos em 35 

táxons. A presença dos ninhais de aves aquáticas nas áreas úmidas não influenciou os índices 

de diversidade funcional de insetos aquáticos (Riqueza funcional, U = 31, P= 0,778; 

Divergência funcional, t = 0,955, P= 0,356; Uniformidade funcional, t = 0,597, P = 0,565; 

Dispersão funcional, U = 24, P = 0,694 e Entropia quadrática de Rao, U = 26, P = 0,866) 

(Fig. 2). Os valores calculados de cada índice em cada área úmida estão apresentados na 

Tabela Suplementar 2. 

O pH e a saturação de oxigênio dissolvido influenciaram positivamente os índices de 

riqueza funcional, uniformidade funcional e o índice de entropia quadrática de Rao; o 

potencial de oxi-redução e os sólidos totais dissolvidos foram positivamente associados ao 

índice de riqueza funcional e ao índice de entropia quadrática de Rao; e a turbidez influenciou 

positivamente o índice de entropia quadrática de Rao (Tabela 3). Já na primeira amostragem, 

o oxigênio dissolvido, pH, condutividade elétrica e matéria orgânica do sedimento foram 

positivamente associadas aos índices de divergência funcional e ao índice de entropia 

quadrática de Rao. Dentre os nutrientes, o fósforo total influenciou positivamente os índices 

de divergência funcional e entropia quadrática de Rao (Tabela 4). 

Nem a presença dos ninhais de aves aquáticas nem o período de amostragem 

mostraram ter efeito significativo sobre a composição funcional da comunidade de insetos 

aquáticos (F= 0,956; gl= 1,12; P= 0,441 e F= 1,040; gl=1,12; P= 0,382, respectivamente) 

(Fig. 3). Os valores ajustados da matriz CWM ao diagrama de ordenação do NMDS 

indicaram que os traços funcionais referentes ao tamanho corporal de 1 a 2 cm (R2 = 0,499; P 

= 0,02), hábitos agarrador (R2 = 0,504; P = 0,01) e nadador (R2 = 0,503; P = 0,02), tipo de 

alimento macrófitas (R2 = 0,666; P = 0,006) e tipo de dispersão aéreo passiva (R2 = 0,599; P = 

0,004)  estiveram  associados às áreas úmidas sem a presença de ninhais de aves aquáticas, 

enquanto que os traços funcionais referentes ao tipo de alimento detritos (R2 = 0,671; P = 

0,011), forma do corpo cilíndrica (R2 = 0,647; P = 0,002)  e hábito aquático ativo (R2 = 0,486; 

P = 0,020)  estiveram associados às áreas úmidas com ninhais de aves aquáticas (Fig. 3).  

A concentração de sólidos totais dissolvidos influenciou a composição funcional de 

insetos aquáticos e esteve associada às áreas úmidas com ninhais de aves aquáticas (R2= 

0,678; P= 0,003) (Fig. 3). O traço funcional referente ao tipo de alimento detritos mostrou-se 

associado às áreas úmidas com ninhais e consequentemente a maiores valores de sólidos 
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totais dissolvidos, enquanto que os traços funcionais referentes aos hábitos agarrador e 

nadador, tipo de alimento macrófitas e tipo de dispersão aéreo passiva estiveram associados às 

áreas úmidas sem a presença de ninhais de aves aquáticas, e consequentemente a menores 

valores de sólidos totais dissolvidos. 

Dentre os nutrientes, o fósforo total (R2= 0,929; P= 0,001) influenciou a composição 

funcional de insetos aquáticos e também esteve correlacionado com as áreas úmidas com 

ninhais na primeira amostragem (Fig. 4).  

 

DISCUSSÃO 

A diversidade funcional é uma medida da biodiversidade que visa quantificar a 

complementariedade no uso de recursos entre as espécies e, assim, explicar e prever o 

funcionamento dos ecossistemas (Petchey 2004). As características funcionais das espécies 

estão sendo cada vez mais utilizadas em estudos ecológicos como uma alternativa à 

diversidade taxonômica (Statzner et al. 2001; Bonada et al. 2006; Díaz et al. 2008). Nosso 

estudo é a primeira avaliação de como a presença das aves aquáticas e os fatores ambientais 

podem influenciar a diversidade funcional das comunidades de insetos aquáticos em áreas 

úmidas no Sul do Brasil. 

Em nosso estudo, os índices de diversidade funcional não apresentaram diferenças 

entre as áreas úmidas com e sem a presença de ninhais de aves aquáticas. Por outro lado, a 

baixa riqueza funcional de insetos aquáticos registrada em algumas áreas úmidas, 

independentemente de serem utilizadas como ninhais de aves aquáticas ou não, pode resultar 

na perda de características funcionais dessa comunidade biológica que contribuam para o 

funcionamento desses ecossistemas (Chillo et al. 2011). Os altos valores de uniformidade 

funcional encontrados em nosso estudo em ambos os tipos de áreas úmidas podem estar 

mostrando que o espaço de nicho está sendo bem utilizado pela comunidade de insetos 

aquáticos (Mason et al. 2005). Já os valores encontrados de divergência funcional podem 

indicar um alto grau de diferenciação de nicho e, portanto, baixa competição de recursos pelos 

diferentes táxons dessa comunidade (Mason et al. 2005). 

Os padrões de diversidade funcional das comunidades biológicas podem ser preditos 

pelos fatores ambientais (Loreau et al. 2001). Nesse sentido, estudos que busquem 

compreender a influência de fatores ambientais na diversidade funcional das comunidades 

biológicas são cada vez mais frequentes (Heino 2005; Strecker et al. 2011). Nossos resultados 

demonstraram que alguns índices de diversidade funcional foram influenciados pelos fatores 
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ambientais mensurados, tais como, os índices de riqueza funcional, uniformidade funcional e 

de entropia de Rao, que estiveram associados ao pH, à saturação de oxigênio, ao potencial de 

oxi-redução, aos sólidos totais dissolvidos e à turbidez. Assim como em outros estudos, 

nossos resultados também mostraram a importância de variáveis ambientais para explicar a 

variação nos valores de diversidade funcional em comunidades de insetos aquáticos em 

ecossistemas aquáticos (Colzani et al. 2013; Heino 2005; Roque et al. 2010; Siqueira et al. 

2012). Nesse sentido, é importante que se conheçam as características ecológicas e 

comportamentais das espécies e suas interações com os fatores ambientais bióticos e abióticos 

para mensurar corretamente a influência dos diferentes impactos e flutuações ambientais 

naturais sobre a diversidade funcional das comunidades biológicas (Demars et al. 2012; Heino 

et al. 2013; Mlambo 2014).  

 Colzani et al. (2013) encontraram correlação negativa entre o índice de riqueza 

funcional e algumas variáveis ambientais, entre elas o pH, a condutividade elétrica e o 

oxigênio dissolvido em riachos da Mata Atlântica. Os índices de diversidade funcional 

abordados em nosso estudo estão implicitamente associados com a riqueza taxonômica e com 

os valores de abundância dos gêneros de insetos aquáticos (Villerger 2008; Mason 2005; 

Mouchett 2010; Laliberté e Legendre 2010; Botta-Dukát 2005). Muitos estudos têm mostrado 

que a riqueza e a abundância de táxons de insetos aquáticos são influenciadas por variáveis 

físicas e químicas da água (Zimmer et al. 2000; Batzer et al. 2004; Stenert e Maltchik 2007; 

Stenert et al. 2008; Tokeshi e Arakaki 2012; Bischof et al. 2013; Strachan et al. 2015; Barros 

et al. 2016; Baldwin et al. 2018). Por exemplo, Romero et al. (2017) encontraram uma relação 

positiva entre condutividade e abundância de macroinvertebrados em ecossistemas aquáticos 

na Colômbia e alguns estudos também evidenciaram uma redução na riqueza de 

macroinvertebrados com o aumento da turbidez da água em áreas úmidas (Batzer 2013; 

Johnson et al. 2013; Sundberg et al. 2016; Baldwin et al. 2018).  

Em relação aos nutrientes analisados, o fósforo total foi associado positivamente aos 

índices de divergência funcional e entropia quadrática de Rao, que incorporam dados de 

abundância dos organismos (Mason et al. 2005; Botta-Dukát 2005). Signa et al. (2015) 

observaram que a resposta macrobêntica à guanotrofização foi a diminuição da abundância 

em lagoas costeiras da Itália e Mereta et al. (2012) constataram que a composição de insetos 

aquáticos se correlacionou significativamente com a concentração de fósforo total em áreas 

úmidas naturais do sudoeste da Etiópia. Embora a composição funcional de insetos aquáticos 

tenha sido similar entre as áreas úmidas com e sem ninhais de aves aquáticas e entre os 
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períodos de amostragem, algumas variáveis ambientais se mostraram importantes para a 

composição funcional. A avifauna aquática pode influenciar fortemente o estado trófico dos 

ecossistemas aquáticos (Margalef 1983; Manny et al. 1994), podendo alterar a composição 

taxonômica e funcional das comunidades ali presentes. Signa et al. (2015), constatou a 

diminuição de grupos funcionais de macroinvertebrados aquáticos associados à presença de 

aves aquáticas em lagoas costeiras da Itália.  

Algumas características funcionais dos gêneros de insetos aquáticos estiveram mais 

associadas às áreas úmidas sem a presença de ninhais de aves aquáticas, como o tamanho 

corporal de 1 a 2 cm, hábitos agarrador e nadador, alimento do tipo macrófitas e dispersão 

aéreo passiva. Já as características funcionais associadas às áreas úmidas com ninhais foram 

relacionadas à forma do corpo cilíndrica, alimento do tipo detritos e hábito de vida aquático 

ativo. O tamanho corporal pode ser diretamente influenciado por fatores ecológicos, incluindo 

a predação seletiva, o risco de deslocamento relacionado ao tamanho por forças hidráulicas e 

a disponibilidade de refúgios (Woodward et al. 2005; Townsend e Thompson 2007). Também 

podemos esperar relações indiretas entre o tamanho do corpo e outras características 

biológicas, como, por exemplo, o maior tamanho das partículas de alimento, representado em 

nosso estudo pelas macrófitas (Hildrew et al. 2007). Traços associados à alta resiliência e 

resistência, como a forma do corpo cilíndrica e hábitos de vida aquático ativo, foram 

associados às áreas úmidas com ninhais de aves aquáticas (Townsend e Hildrew 1994, 

Gallardo et al. 2009). Este resultado é consistente com o conceito de 'Habitat Templet' 

(Townsend e Hildrew 1994) em que as características biológicas são moldadas por fatores 

ambientais locais. 

Nossa primeira hipótese de estudo não foi corroborada uma vez que não houve 

diferença significativa nos índices de diversidade funcional entre as áreas úmidas com e sem 

ninhais de aves aquáticas. Nossa segunda hipótese de estudo foi corroborada já que que a 

presença das aves favoreceu algumas características funcionais da comunidade de insetos 

aquáticos, entre elas o tamanho do alimento, a forma do corpo e os hábitos de vida. Nossa 

terceira hipótese de estudo também foi corroborada uma vez que alguns dos fatores 

ambientais físicos e químicos da água analisados influenciaram a composição funcional de 

insetos aquáticos nas áreas úmidas estudadas. 

Nesse sentido, podemos concluir que a composição funcional de insetos aquáticos foi 

influenciada pelas mudanças no substrato e pelas variáveis físicas e químicas da água nas 

áreas úmidas estudadas, sem ser influenciada diretamente pela presença de colônias de 
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nidificação de aves aquáticas. É reconhecido que a contribuição das aves aquáticas no 

enriquecimento de nutrientes em áreas úmidas pode alterar a qualidade da água, a riqueza, a 

abundância e a composição funcional da biota aquática. Por outro lado, o fato de nosso estudo 

não ter mostrado essa relação pode estar relacionado ao período curto de permanência das 

aves nas áreas úmidas estudadas e também à abundância de suas colônias. Os estudos que 

relacionaram a qualidade da água com a presença e a abundância da avifauna e com as 

comunidades de insetos aquáticos foram realizados em áreas que apresentaram grandes 

colônias de aves aquáticas (4.000 a 45.000 indivíduos) onde as concentrações de nutrientes e 

as variáveis relacionadas à qualidade da água foram monitoradas por um longo período 

amostral. Em nosso estudo, o maior número estimado de aves aquáticas em uma área úmida 

foi de cerca de 1.600 indivíduos e a amostragem dos nutrientes e das variáveis físicas e 

químicas da água e do sedimento foi realizada em um único ciclo reprodutivo.   

Nesse sentido, é de fundamental importância dar continuidade a estudos como esse 

para uma melhor compreensão das interações ecológicas entre as comunidades de insetos 

aquáticos e de aves, levando em consideração diferentes períodos de amostragem e métricas 

de diversidade funcional, pois são elas que refletem diretamente a aptidão dos organismos, 

permitindo prever melhor as respostas funcionais de uma comunidade biológica frente às 

mudanças ambientais nos ecossistemas (Cornelissen et al. 2003).  
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Tabela 1. Características funcionais de insetos aquáticos em áreas úmidas com e sem colônias 
de nidificação de aves aquáticas no sul do Brasil. 

Categoria Traço Estado Código 
 

História de Vida 
 

Voltinismo 
< 1 geração por ano 1 
1 geração por ano 2 
2 geração por ano 3 

 
 
 
 

Mobilidade 

 
 
 
 

Dispersão 

Aquático ativo 1 
Aquático passivo 2 

Aéreo ativo 3 
Aéreo passivo 4 

Aquático e Aéreo ativo 5 
Aquático e Aéreo passivo 6 

Aquático ativo e Aéreo passivo 7 
Aquático passivo e Aéreo ativo 8 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Ecologia 

 
 
 

Grupo Trófico 

Coletor-detritíviro 1 
Coletor-filtrador 2 

Triturado-herbívoro 3 
Triturados-detritívoro 4 

Raspador mineral 5 
Raspador orgânico 6 

Furador 7 
Predador 8 

 
 
 

Hábito 

Escavadores 1 
Escaladores 2 
Dispersores 3 
Agarradores 4 
Nadadores 5 
Patinadores 6 

 
 
 
 

Estágios Aquáticos 

Ovo 1 
Larva 2 
Pupa 3 

Adulto 4 
Ovo/larva 5 
Ovo/larva 6 

Ovo/adulto 7 
Todos 8 

Ovo/larva/adulto 9 
Ovo/larva/pupa 10 

Larva/pupa 11 
 
 
 
 

Tipo de Alimento 

Sedimento fino 1 
Detritos < 1mm 2 

detritos de planta > 1mm 3 
micrófitas vivos 4 
macrófitas vivas 5 

animal morto > 1mm 6 
microinvertebrados vivos 7 
macroinvertebrados vivos 8 

vertebrados 9 
Respiração Tegumentar 1 

Guelras 2 
Espiráculos 3 

Morfologia  
Tamanho máximo corporal 

< 0,25 cm 1 
0,25 – 0,5 cm 2 

0,5 – 1 cm 3 
1 – 2 cm 4 
2 – 4 cm 5 
4 - 8 cm 6 
> 8 cm 7 

Formas do Corpo Simplificado (plano, fusiforme) 1 
Não simplificado (cilíndrico, redondo) 2 
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Tabela 2. Nutrientes medidos na água superficial das áreas úmidas e os métodos e referências 
utilizados. 

Nutrientes Metodologia Referência 
Amônia SM 4500 NH3C APHA (1998) 

Fósforo total SM 4500 P E APHA (1998) 
Nitrato EPA 9056 A/2007 APHA (1998) 

Nitrogênio orgânico total SM 4500 Norg B APHA (1998) 
Nitrogênio total SM 4500 N APHA (1998) 
Ortofosfato total SM 4500 P E APHA (1998) 
Fósforo orgânico - APHA (1998) 
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Tabela 3. Resultado da seleção de modelos para o efeito das variáveis físicas e químicas da 
água, considerando as duas amostragens, nos índices de riqueza funcional (FRic), 
uniformidade funcional (FEve), diversidade funcional (FDiv), dispersão funcional (FDis) e 
entropia quadrática de Rao (Rao) (*correspondem aos valores significativos). 
 

Índices funcionais Melhor modelo R2
adj F gl Valor de 

P 

FRic pH + ORP + NTU + O2 + 
TDS 

0,700 7,56 5,9 0,004* 

FEve pH + O2 0,297 3,969 2,12 0,047* 
FDiv pH 0,111 2,76 1,13 0,12 
FDis pH + ORP + O2 + TDS 0,906 35,09 4,10 7,37E-06 
Rao pH + ORP + O2 + TDS 0,793 14,46 4,10 0,0003* 

Legenda: ORP: Potencial de oxi-redução, NTU: turbidez, O2: saturação de oxigênio dissolvido, TDS: 
sólidos totais dissolvidos. 
 

 
 
 
Tabela 4. Resultados da seleção de modelos para o efeito das variáveis físicas e químicas e 
dos nutrientes da água, considerando somente a primeira amostragem, nos índices de riqueza 
funcional (FRic), uniformidade funcional (FEve), diversidade funcional (FDiv), dispersão 
funcional (FDis) e entropia quadrática de Rao (Rao) (*correspondem aos valores 
significativos). 
 

N
ut

ri
en

te
s 

Índices 
funcionais 

Melhor modelo R2
adj F gl valor de P 

FRic Fosf_Total 0,244 3,266 1,6 0,12 
FEve - - - - - 
FDiv Fosf_Org +Nitrato 0,468 4,08 2,5 0,08 
FDis Fosf_Total 0,874 49,59 1,6 0,0004* 
Rao Fosf_Total 0,786 26,78 1,6 0,002* 

V
ar

iá
ve

is
 f

ís
ic

as
 

e 
qu

ím
ic

as
 

FRic OD + EC + MO 0,660 5,546 3,4 0,06 
FEve EC 0,178 2,521 1,6 0,16 
FDiv OD + pH 0,136 1,553 2,5 0,29 
FDis OD + pH + EC + 

MO 0,952 35,88 4,3 0,007* 
Rao OD + pH + EC + 

MO 0,943 30,05 4,3 0,009* 
Legenda: Fosf_Total: Fósforo total, Fosf_Org: Fósforo orgânico, OD: oxigênio dissolvido, EC: 
condutividade elétrica, MO: matéria orgânica do sedimento. 
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Fig. 1. Mapa da área de estudo com a localização das áreas úmidas estudadas. Círculos preenchidos 

indicam as áreas úmidas controle (áreas úmidas sem a presença de colônias de nidificação de aves 

aquáticas). As estrelas preenchidas indicam as áreas úmidas com colônias de nidificação de aves 

aquáticas. 
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a) Riqueza Funcional 

 

b) Divergência Funcional 

 

c) Uniformidade Funcional 

 

d) Dispersão Funcional 

 

 
e) Entropia quadrática de Rao 

 
 

Fig. 2. Índices de diversidade funcional comparados entre áreas úmidas controle e áreas úmidas com 

ninhais de aves aquáticas. 
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Fig. 3. Presença das aves e ajuste dos traços funcionais significativos sobre a composição funcional de 

insetos aquáticos (stress = 0,08). Ajuste das variáveis físico-químicas significativas referentes aos dois 

períodos amostrais (primavera e outono) sobre a composição funcional de insetos aquáticos nas áreas 

úmidas com ninhais e áreas úmidas controle. Legenda: TDS (sólidos totais dissolvidos). 

 
 
 
 
 

 
 

Fig. 4. Correlação significativa entre fósforo total e a composição funcional de insetos aquáticos em 

áreas úmidas com ninhais de aves aquáticas e áreas úmidas controle (stress = 0,018). 
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MATERIAL SUPLEMENTAR 
 
Tabela 5: Estado das características em cada gênero de insetos aquáticos em áreas úmidas 
com e sem ninhais de aves aquáticas no sul do Brasil. 

Taxa Volt. Resp. Disp. GT Háb. EA TA Rep. TC FC 

Diptera           

Chironomidae 3 2 7 1 1 10 2 5 3 2 

Bezzia 2 1 7 8 3 10 8 4 4 2 

Tabanus 2 3 6 7 4 5 8 4 4 2 

Culex 3 2 4 2 5 10 3 5 3 2 

Tipula 2 3 6 7 4 5 8 4 4 2 

Hydrellia 3 3 4 8 3 11 5 7 3 2 

Euparyphus 2 3 4 1 5 5 5 2 5 2 

Beris 2 3 4 1 5 5 5 2 5 2 

Dolichopus 2 3 4 8 5 8 5 2 3 2 

Sepedon 2 3 4 8 5 9 5 2 3 2 

Eristalis 2 3 4 8 5 9 5 2 3 2 

Coleoptera           

Celina 1 3 6 7 5 7 8 4 2 1 

Laccophilus 1 3 6 7 5 7 8 4 2 1 

Ilybius 1 3 6 7 5 7 8 6 3 1 

Hidrophilus 2 3 1 1 5 9 5 4 2 2 

Enocrus 2 3 1 1 5 9 5 4 2 2 

Hydrobius 2 3 1 1 5 9 5 4 2 2 

Berosus 2 3 6 7 5 8 5 6 2 2 

Lacc 2 3 6 1 5 9 5 4 1 2 

Deralus 2 3 6 1 5 9 5 4 1 2 

Hydrobiomorpha 2 3 6 1 5 9 5 4 2 2 

Dampfius 2 3 6 1 5 9 5 4 2 2 

Suphisellus 2 3 6 7 5 8 5 4 6 2 

Hydrocanthus 2 3 6 7 2 8 5 4 6 2 

Buenoa 2 3 6 7 5 7 3 6 3 2 

Notonecta 2 3 6 7 5 7 8 6 4 2 

Lissorhoptrus 2 3 6 7 5 7 5 4 2 2 

Amphizoa 2 3 6 7 5 7 5 4 2 1 

Hemiptera           

Microvelia 3 3 6 7 5 7 8 6 2 2 

Mesovelia 3 3 6 7 5 7 8 6 2 1 

Belostoma 2 3 6 7 5 7 8 6 4 1 

Sigara 3 3 6 7 5 7 8 4 3 1 

Ambrysus 3 3 6 7 5 7 8 6 3 2 

Naucoris 3 3 6 7 5 7 8 6 3 2 

Neoplea 3 3 6 7 5 7 8 6 1 2 

Gelastocoridae 3 3 6 7 5 7 8 6 1 2 
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Delphacidae 3 3 1 4 6 7 8 6 3 2 

Gerris 3 3 1 4 6 7 8 6 3 2 

Odonata           

Aeshna 1 2 4 8 2 2 9 6 6 2 

Acanthagrion 2 1 4 8 2 2 7 6 4 1 

Ischnura 2 1 1 8 2 2 7 6 4 1 

Oxyagrion 2 1 1 8 2 2 7 6 4 1 

Orthemis 3 2 4 8 1 5 8 3 5 1 

Tramea 3 2 4 8 3 5 8 3 5 1 

Erythrodiplax 4 2 4 8 2 5 8 3 4 1 

Micrathyria 3 2 4 8 3 5 8 3 4 1 

Erythemis 4 2 4 8 3 5 8 3 4 1 

Perithemis 4 2 4 8 3 5 8 3 4 1 

Ephemeroptera           

Callibaetis 3 2 7 1 5 5 4 4 4 1 

Caenis 3 2 7 1 3 5 4 3 3 1 

Leptophlebia 2 2 7 1 5 5 4 1 3 1 

Trichoptera           

Oxyethira 2 2 5 2 1 10 2 4 2 1 

Ochrotrichia 2 2 5 2 1 10 2 4 5 2 

Rhyacophila 2 2 5 2 1 10 2 4 7 2 

Legenda: Volt.: voltinismo; Resp.: Respiração; Disp.: Dispersão; GT: Grupo Trófico; Háb.: Hábitos; 

EA: Estágios Aquáticos; TA: Tamanho do Alimento; Rep.: Reprodução; TC: Tamanho corporal; FC: 

Forma corporal. 
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Tabela 6: Índices de diversidade funcional calculados nas áreas úmidas com e sem ninhais de 
aves aquáticas no sul do Brasil. Riqueza funcional (FRic), Divergência funcional (FDiv), 
Uniformidade funcional (FEve), Dispersão funcional (FDis) e Entropia quadrática de Rao 
(Rao). 
 

 Pontos Amostrais FRic FEve FDiv FDis Rao 
 
 

Coleta 01 

C1 66.0 0.7 0.8 7.2 53.7 
C2 223.8 0.7 0.8 7.2 54.9 
C3 215.0 0.8 0.8 7.4 57.0 
C4 354.7 0.7 0.7 7.5 58.0 
N1 1.4 0.7 0.8 5.6 39.0 
N2 36.1 0.6 0.7 7.7 61.2 
N3 392.9 0.8 0.8 7.4 55.6 
N4 319.0 0.7 0.8 7.4 56.9 

 
 

Coleta 02 

C1 216.6 0.7 0.7 7.1 52.0 
C2 25.4 0.7 0.8 6.9 49.6 
C3 255.6 0.7 0.7 7.5 57.8 
C4 142.3 0.7 0.7 7.3 57.6 
N2 23.5 0.7 0.8 7.1 53.1 
N3 408.6 0.8 0.7 7.8 62.9 
N4 36.3 0.7 0.8 7.3 55.4 
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5. CONSIDERAÇÕES FINAIS 

Os resultados desta tese evidenciaram as relações entre o efeito da presença de 

colônias de nidificação de aves aquáticas nas características físicas e químicas da água e do 

sedimento e na estrutura taxonômica e funcional de macroinvertebrados aquáticos em áreas 

úmidas no sul do Brasil. 

Em relação às características físicas e químicas da água e do sedimento, as predições 

levantadas não foram corroboradas uma vez que esperávamos maiores concentrações de 

nutrientes nas áreas úmidas com colônias de nidificação de aves aquáticas quando 

comparadas às áreas úmidas sem a presença de colônias de nidificação. Nossos resultados 

demonstraram que a presença das aves aquáticas aumentou as concentrações de alguns dos 

nutrientes analisados, entre eles a amônia, fósforo total, ortofosfato orgânico, nitrogênio 

orgânico e nitrogênio total nas áreas úmidas com colônias de nidificação de aves aquáticas, 

principalmente em função do ninhal no qual foi estimado maior número de indivíduos. 

Sobre o efeito da presença das colônias de nidificação de aves aquáticas na estrutura 

taxonômica de macroinvertebrados, nossos resultados demonstraram que a presença das aves 

aquáticas não influenciou as comunidades de macroinvertebrados, porém os nutrientes e as 

variáveis físicas e químicas da água e do sedimento, juntamente com os períodos amostrais, 

mostraram ter influência sobre as comunidades de macroinvertebrados nas áreas úmidas 

estudadas. Nesse sentido, nossas duas hipóteses de estudo para o capítulo em questão não 

foram corroboradas, uma vez que esperávamos que a riqueza de macroinvertebrados 

aquáticos fosse menor nas áreas úmidas com colônias de nidificação de aves aquáticas quando 

comparadas às áreas úmidas sem a presença de colônias de nidificação, e que a composição 

da comunidade de macroinvertebrados fosse diferente entre os dois ambientes estudados.  

Em relação ao efeito da presença das colônias de nidificação de aves aquáticas na 

diversidade funcional de insetos aquáticos, a primeira hipótese levantada para o capítulo em 

questão não foi corroborada uma vez que não houve diferença significativa nos índices de 

diversidade funcional calculados entre as áreas úmidas com colônias de nidificação de aves 

aquáticas e áreas úmidas sem a presença de colônias de nidificação. A segunda e a terceira 

hipóteses de estudo foram corroboradas uma vez que a presença das colônias de nidificação 

de aves aquáticas favoreceu algumas características funcionais, entre elas tamanho do 

alimento, forma do corpo e hábitos, e os parâmetros físicos e químicos da água mostraram ter 

efeito sobre a composição funcional de insetos aquáticos. 
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O presente estudo avaliou o efeito da presença de colônias de nidificação de aves 

aquáticas na qualidade da água, estrutura taxonômica de macroinvertebrados aquáticos e na 

composição funcional de insetos aquáticos em áreas úmidas é inédito no sul do Brasil. Nesse 

sentido podemos concluir que o aumento das concentrações de nutrientes na água pode ser 

dependente, principalmente da densidade de aves aquáticas presentes nas áreas úmidas 

estudadas, e que tanto a estrutura taxonômica de macroinvertebrados aquáticos quanto a 

composição funcional de insetos aquáticos foram influenciadas pelas mudanças no substrato e 

pelas variáveis físicas e químicas da água nas áreas úmidas estudadas, e não diretamente  pela 

presença das colônias de nidificação de aves aquáticas. 

É reconhecida a importância da contribuição das aves aquáticas no enriquecimento de 

nutrientes em áreas úmidas podendo alterar a qualidade da água, riqueza, abundância e 

composição funcional da biota aquática, porém, apesar de nosso estudo não ter mostrado essa 

relação, é de fundamental importância para ecologia de áreas úmidas que futuros estudos que 

levem em consideração diferentes períodos amostrais e a aplicação  de medidas contínuas de 

diversidade taxonômica e funcional sejam desenvolvidos para uma melhor compreensão das 

interações ecológicas entre esses grupos taxonômicos. 

 

 

 

 


