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RESUMO 

As lagoas intermitentes são um tipo de zona úmida de grande importância na região 

semi-árida brasileira, sendo caracterizadas por extremos hidrológicos de cheia e de seca. 

Estas lagoas representam excelentes modelos para estudos ecológicos, pois apresentam 

limites bem distintos e estão sujeitas a processos de perturbação hidrológica. O objetivo 

principal deste estudo foi analisar, dentro do marco conceitual de perturbações naturais e 

estabilidade ecológica, a diversidade e a estabilidade dos macroinvertebrados em três 

lagoas intermitentes do semi-árido paraibano durante dois ciclos hidrológicos. Neste 

estudo também foi comparado o padrão da diversidade da comunidade de 

macroinvertebrados frente à perturbação hidrológica; analisado o grau de resiliência e de 

resistência da comunidade frente à seca, assim como, a relação entre diversidade e 

estabilidade das comunidades estudadas. Além disso, foi realizado o inventário da fauna de 

macroinvertebrados de 33 lagoas intermitentes espalhadas pelo semi-árido paraibano. Os 

resultados deste estudo sugerem que (i) a cheia e a seca são os principais agentes de 

perturbação nestas lagoas, sendo estes eventos de grande importância para explicar o 

modelo de sucessão dos macroinvertebrados; (ii) não foi determinado o padrão de 

diversidade dos macroinvertebrados, pois parece ter havido um modelo peculiar de 

diversidade em cada ciclo hidrológico; (iii) a riqueza de espécies foi relativamente alta, 

entretanto o número de indivíduos foi baixo; (iv) as populações de macroinvertebrados 

variam substancialmente durante o ciclo hidrológico em função da variação do nível de 

água e dos impactos da seca; (v) a resistência e a resiliência da comunidade de 

macroinvertebrados frente à seca demonstraram ser relativamente altas; e (vi) a 

variabilidade da biomassa total da comunidade de macroinvertebrados foi menor na lagoa 

que apresentou maior riqueza, enquanto que a variabilidade da abundância das populações 

em cada espécie foi menor nas lagoas com maior riqueza de macroinvertebrados. 
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ABSTRACT 

 Intermittent shallow lakes are a kind of wetland of great importance in the Brazilian 

semiarid area, being characterized by hydrological extremes of flood and drought. These 

shallow lakes are good model for ecological study because they have discrete boundaries, 

and are subject to disturbance processes such as drying. The goal of this study was to 

analyse, in according to the conceptual mark of natural disturbances and ecological 

stability, the diversity and stability of the macroinvertebrates in three Brazilian semi-arid 

intermittent lakes during two hydrological cycles. In this study, I also compare the 

diversity of the macroinvertebrate communities to the hydrological disturbance; analyse 

the degree of resilience and resistance of the community to the drought, as well as, the 

relationship between diversity and stability in the community studied. Furthermore, I 

accomplished the inventory of the fauna of macroinvertebrates of 33 intermittent shallow 

lakes widespread in the Paraibano semi-arid. The results of this study suggest that (i) 

flooding and drought are the main disturbance agents in these shallow lakes, which are 

events of great importance to explain the model of macroinvertebrates succession; (ii) in 

the lakes studied I did not determined the pattern of macroinvertebrate diversities, because 

a peculiar pattern of diversity seemed to occur in each hydrological cycle; (iii) the species 

richness was relatively high and the number of individuals small; (iv) the 

macroinvertebrate populations varied substantially during the hydrological cycle due to 

variation of the water level and the impacts of the drought; (v) the resistance and resilience 

of the macroinvertebrate communities to drought demonstrated to be relatively high; and 

(vi) the variability of the total biomass of macroinvertebrate communities was lower in the 

lake that exhibited high species richness, while the variability of the abundance of the 

populations in each species was lower in the lakes with larger species richness of 

macroinvertebrates. 



I−INTRODUÇÃO GERAL 

 

1.1. Justificativa 

 As principais zonas úmidas naturais do semi-árido brasileiro são os rios e as lagoas 

intermitentes. Nesta região, as lagoas intermitentes servem de refúgio para muitos animais 

e plantas, contribuindo assim para o aumento da diversidade e produtividade regional 

(Maltchik et al. 1999). As lagoas do semi-árido brasileiro são caracterizadas por extremos 

hidrológicos de cheia e de seca (Maltchik 1999) e são excelentes modelos para estudos 

ecológicos, pois apresentam limites bem distintos e estão sujeitas aos processos de 

perturbação motivada por secas imprevisíveis. 

 O funcionamento e a sustentabilidade dos ecossistemas podem depender de sua 

diversidade biológica (McNaughton 1977, Tilman & Downing 1994). A relação entre 

diversidade e estabilidade de comunidade é um dos maiores dogmas da ecologia teórica 

(Tilman & Downing 1994). 

 O debate sobre a relação entre diversidade-estabilidade tem uma longa história de 

interesse teórico e representa um papel principal no desenvolvimento da ecologia moderna 

desde a sua formulação inicial por Elton (1927). O impacto da diversidade na dinâmica de 

população e no funcionamento de ecossistemas vem sendo debatido há décadas 

(MacArthur 1955, Gardner & Ashby 1970, May 1973, Pimm 1984). Muitas explicações 

teóricas têm sido propostas (MacArthur 1955, 1972, Gardner & Ashby 1970, May 1973, 

Pimm 1984, Tilman et al. 1997), entretanto poucos estudos de campo têm sido realizados 

(McNaughton 1985, Frank & McNaughton 1991). A maioria das pesquisas de campo foi 

desenvolvida em ecossistemas terrestres (Singh & Misra 1969, McNaughton 1968, Frank 

& McNaughton 1991, Rodriguez & Gomez-Sal 1994, Tilman et al. 1996), sendo raros os 

trabalhos que relacionam a diversidade com a estabilidade em ecossistemas aquáticos 
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(Margalef 1965). A compreensão do paradigma da relação entre diversidade–estabilidade 

de comunidades em ecossistemas aquáticos intermitentes torna-se ainda mais complexa 

devido às variações hidrológicas nestes ecossistemas (Maltchik 1999). 

 Os estudos desenvolvidos no Brasil em ambientes lênticos, relacionados com a 

fauna bentônica, segundo Hurlbert et al. (1981), Schäfer (1985) e Esteves (1988), foram 

realizados em corpos d’água permanentes. O primeiro trabalho publicado que fez menção à 

fauna de ambiente temporário foi realizado por Kleerekoper na região Sul (Kleerekoper 

1944), onde o autor comenta o caráter cosmopolita de algumas espécies. Mais 

recentemente, Nessimian (1995a,b) realizou estudos da fauna de macroinvertebrados em 

brejos temporários no litoral do Rio de Janeiro. 

 A fauna de macroinvertebrados representa um grupo expressivo na composição de 

ecossistemas aquáticos temporários. O conhecimento de suas relações com o ambiente é 

fundamental para a compreensão dos processos ecológicos nestes ecossistemas 

continentais (Ward 1976). 

 Apesar da relevância ecológica das comunidades bióticas nas zonas úmidas 

intermitentes do semi-árido brasileiro seus estudos têm sido negligenciados (cf. Paiva 

1963; Arraes 1990). Só recentemente, um esforço vem sendo feito para se analisar a 

dinâmica funcional destes ecossistemas, embora não exista um marco conceitual no qual 

estes estudos possam ser enquadrados (Maltchik 1996). Os primeiros trabalhos com esta 

abordagem referem-se aos efeitos das perturbações hidrológicas nas comunidades de 

macrófitas (Pedro & Maltchik 1998), de perifiton (Maltchik et al. 1999), de 

macroinvertebrados (Silva-Filho & Maltchik 2000, Maltchik & Silva-Filho 2000, 2002, 

Silva-Filho et al. 2003) e de peixes (Medeiros & Maltchik 1998). 

 Este estudo foi realizado em três lagoas intermitentes (Lagoas Couro, Jurema e 

João Abreu), as quais são representativas do sistema de zonas úmidas da região semi-árida 
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brasileira. A escolha destas lagoas ocorreu: (i) devido ao seu estado de conservação – 

pouco degradadas por ação antrópica, apresentando ainda características de seu estado 

natural; (ii) por possuírem bacias com áreas de tamanho similares; e (iii) por estarem 

localizadas próximas umas das outras e, certamente, influenciadas por um mesmo micro-

clima. 

 

1.2. Objetivos: 

 O objetivo principal deste estudo foi analisar, dentro do marco conceitual de 

perturbação natural e estabilidade ecológica, a diversidade e a estabilidade de 

macroinvertebrados em uma zona úmida intermitente do semi-árido paraibano ao longo de 

dois ciclos hidrológicos. 

 Os objetivos específicos foram: 

• Realizar um inventário da fauna de macroinvertebrados das lagoas intermitentes do 

semi-árido paraibano. 

• Comparar a diversidade da comunidade de macroinvertebrados frente à perturbação em 

lagoas com diferentes níveis de estabilidade hidrológica; 

• Analisar o grau de resiliência e resistência da comunidade de macroinvertebrados 

frente à seca (‘drought’), através do acompanhamento da variação da densidade, 

biomassa e dos grupos tróficos funcionais; 

• Descrever a sucessão dos macroinvertebrados após a fase seca das lagoas; 

• Analisar as flutuações das variáveis abióticas e correlacioná-las com o 

desenvolvimento da comunidade; 

• Avaliar, empiricamente, a aplicabilidade da hipótese da relação entre diversidade 

versus estabilidade. 
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1.3. Hipóteses 

 As hipóteses deste estudo foram de que: 

 Existe uma relação entre diversidade–estabilidade de macroinvertebrados nas lagoas 

intermitentes do semi-árido brasileiro. 

 Existe uma relação entre diversidade e perturbação ecológica em lagoas intermitentes 

do semi-árido brasileiro. 

 As lagoas intermitentes do semi-árido brasileiro são caracterizadas por uma 

comunidade de macroinvertebrados resistente e resiliênte aos efeitos da seca. 

 

1.4. Esboço da tese 

 Esta tese foi organizada em nove capítulos, sendo os principais, os capítulos V, VI, 

VII, VIII e IX, os quais estão relacionados diretamente com o tema, os objetivos e as 

hipóteses desta tese. 

 No capítulo V é apresentado o inventário da fauna de macroinvertebrados de 33 

lagoas intermitentes do semi-árido paraibano. Nele, também é apresentada uma 

classificação das lagoas e o enquadramento da fauna de macroinvertebrado desta zona 

úmida no sistema de classificação vigente, com base na tolerância ou escapatória ao evento 

da seca. 

 No capítulo VI é comparado o padrão de diversidade da comunidade de 

macroinvertebrados frente à perturbação hidrológica nas três lagoas intermitentes com 

diferentes níveis de estabilidade hidrológica. A discussão, de certa forma, foi feita dentro 

do contexto do conceito mais bem difundido de manutenção da diversidade sob condições 

de não equilíbrio − o da hipótese da perturbação intermediária. 
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 No capítulo VII é analisado o grau de resiliência e de resistência da comunidade de 

macroinvertebrados frente à seca, através do acompanhamento da variação das suas 

densidades, biomassas e dos grupos tróficos funcionais. 

 No capítulo VIII é verificada de forma direta a aplicabilidade da relação entre 

diversidade e estabilidade. Mais especificamente, este capítulo diz respeito à aproximação 

empírica feita com macroinvertebrados em três ecossistemas lênticos intermitentes sujeitos 

a extremos hidrológicos de cheia e seca. 

 Por fim, no capítulo IX, são apresentadas as conclusões gerais deste estudo. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



II− ESTADO DA ARTE EM TEORIA DA ESTABILIDADE E 
DIVERSIDADE 

 

 

2.1. Introdução 

 Os biólogos, de um modo geral, têm estado fascinados desde muito tempo pela 

diversidade de plantas e animais dentro de comunidades naturais. Uma importante 

concepção em Ecologia de Comunidade e Biologia da Conservação é a idéia de que a 

estabilidade está relacionada com a biodiversidade. 

 A pergunta de como a diversidade e a estabilidade estão relacionadas em sistemas 

ecológicos naturais permanece sem resposta, principalmente pelo fato de estudos empíricos 

abordando estes aspectos ainda serem incomuns (Pimm 1984).  

 Apesar de estudos empíricos e de modelagens teóricas (e.g., May 1972, 1973, 

DeAngelis 1975, Gilpin 1975, Pimm 1979) terem demonstrado que os efeitos de 

diversidade em estabilidade de população na verdade contradizem as expectativas da 

hipótese original da diversidade-estabilidade onde é afirmado que: “aumentando o número 

de espécies interagindo em uma comunidade ecológica deverá aumentar a capacidade 

coletiva dos membros das populações para manter a sua abundância após uma 

perturbação” (MacArthur 1955), estudos empíricos recentes demonstraram que a 

estabilidade da comunidade de plantas aumentou a composição de espécies com o aumento 

da diversidade em Yelowstone (Frank & McNaughton 1991) e, especialmente, em uma 

série de experimentos em comunidades de pastio, realizados por Tilman e os seus 

colaboradores em Cedar Creek, U.S.A. (Tilman & Downing 1994, Tilman 1996, Tilman et 

al. 1997). 

 Por outro lado, recentemente, várias evidências empíricas têm levado a mudanças 

do foco de interesse da estabilidade de abundância de população para a estabilidade de 
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"função de ecossistema”, onde é sugerido que a diversidade de espécies é fator crucial para 

manter as funções do ecossistema (e.g., Tilman & Dowing 1994, Naeem et al. 1994, 

Tilman 1996, Moulton & Magalhães 2003). Portanto, com a crescente preocupação acerca 

da perda da biodiversidade e da conservação do meio ambiente, um re-exame da hipótese 

da diversidade-estabilidade está sendo exigido. 

 O termo estabilidade ecológica, geralmente, é usado associado a equilíbrio de 

comunidade. Uma comunidade está em equilíbrio quando a abundância de espécies 

permanece constante com o passar do tempo. Esta suposição de equilíbrio de comunidades 

é uma abstração. As comunidades reais são formadas ao longo de um “continuum” de 

equilíbrio máximo para ausência total de equilíbrio. 

 O objetivo deste capítulo é dar uma visão geral do estado da arte referente à teoria 

da hipótese da diversidade-estabilidade e domínios relacionados. 

 

2.2. Conceito de estabilidade 

 A estabilidade de uma comunidade é uma forma de medir a sua sensibilidade às 

perturbações. O estudo das características das comunidades que conferem estabilidade 

pode ser muito útil para o desenvolvimento de estratégias de conservação, já que as 

grandes mudanças no meio ambiente produzidas pelo homem, indubitavelmente, terão um 

efeito importante sobre o funcionamento das comunidades. Por isso, estes estudos 

deveriam permitir conhecer quais as características que estão implicadas na estabilidade 

frente às perturbações. 

 No livro, ‘A Critique for Ecology’, Peters (1991) ilustra o problema da definição do 

termo estabilidade: "Apesar do interesse existente há muito em estabilidade (Brookhaven 

Simpósio 1969) o termo nunca esteve satisfatoriamente definido. Parte da dificuldade em 

fazê-lo reflete o dinamismo dos sistemas biológicos abertos... [eles] constantemente 
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reagem a mudanças externa e interna… [e] não podem ser preservados como obras de arte. 

Ao invés disso, a estabilidade deve ser definida em termos dinâmicos. Tais contradições 

geram desentendimentos”. 

 Quantas definições do conceito de estabilidade e medidas delas são encontradas na 

literatura? Segundo Grimm & Wissel (1997), a resposta para estas indagações depende do 

que se entende pelo termo ‘conceito de estabilidade’. A literatura contém mais definições 

para este termo do que para qualquer outro, sendo impossível dar um nome universal para 

estas definições. Num inventário deste conceito (cf., Grimm et al. 1992) foram 

identificadas 163 definições de 70 diferentes conceitos de estabilidade.  

 Os ecólogos, geralmente, têm três modos de definir um conceito de estabilidade: (i) 

usam um termo conhecido e o redefine (e.g., resiliência); (ii) inventam um termo novo 

(e.g., “attactor block”) ou (iii) ampliam o termo através de um adjetivo (e.g., estabilidade 

de biomassa). Pelo fato de não existir uma terminologia unificada em ecologia, os autores 

categoricamente nomeiam e definem aquelas propriedades dos sistemas ecológico que eles 

pretendem examinar (Grimm & Wissel 1997). 

 Apesar da aparente simplicidade do conceito de estabilidade, ela é realmente difícil 

de ser definida (Stiling 1996) num contexto ecológico. O conceito de estabilidade inclui 

uma série de denominações e “sub-conceitos” que muitas vezes são empregados com 

enfoques diferentes e não comparáveis. Orians (1975) identificou alguns elementos que 

podem ser enquadrados dentro do conceito geral de estabilidade e tentou racionalizar o 

problema, mas infelizmente o termo continua a ser usado de modo confuso e contraditório. 

O conceito de estabilidade é, na verdade, um conjunto de várias propriedades muito 

diversas, já que se pode referir a pontos de vista muito diferentes quando se diz que uma 

comunidade é estável (Begon et al. 1995): 
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 Resiliência – velocidade em que a comunidade retorna a seu estágio inicial 

antes da perturbação e remoção do estágio anterior. 

 Resistência – habilidade de uma comunidade evitar o deslocamento de um dado 

estado. Seria o equivalente à inércia em física. 

 Flexibilidade – aplica-se às comunidades que são estáveis dentro de uma classe 

estreita de condições ambientais ou por uma pequena amplitude de 

características das espécies (Putman 1994). Tais comunidades são denominadas 

dinamicamente frágeis (May 1980). 

 Robusteza – refere-se as comunidades estáveis sob amplas condições 

ambientais. Uma comunidade será dinamicamente robusta se for estável dentro 

de uma grande amplitude de condições e características. 

Ainda, seria atributo do conceito de estabilidade a persistência. Persistência – 

refere-se ao tempo de existência, de “sobrevivência” de um sistema ou elemento de um 

sistema. Assim, uma população ou comunidade será mais “estável” comparativamente se 

for capaz de persistir por mais tempo no ambiente. 

 Estas definições assumem implicitamente que as comunidades estão num 

equilíbrio, do qual são deslocadas por perturbação (Gunderson 2000). Não obstante, o 

conceito de resiliência pode também ser definido como a magnitude da perturbação que 

pode ser absorvida pelo sistema antes que ele mude o seu ponto de equilíbrio. Esta 

definição é mais ampla e tem sido denominada “resiliência ecológica” em comparação 

com a resiliência como medida da velocidade de recuperação do estado de equilíbrio que é 

um conceito mais relacionado com a engenharia ou a física (Gunderson 2000). O conceito 

de resiliência ecológica está, portanto, baseado na suposição de que os ecossistemas 

possuem múltiplos pontos de equilíbrio. A existência de pontos de equilíbrio múltiplos é 

evidente em muitos ecossistemas naturais e são influenciados pela explotação humana, os 
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quais mudam a sua composição e o seu funcionamento, dependendo do tipo de pressão aos 

quais estão submetidos. Por outro lado, deve-se deixar claro que os diferentes conceitos 

agrupados sobre a idéia de “estabilidade” podem variar de forma contrária no ecossistema. 

Por exemplo, as comunidades dominadas por plantas de crescimento rápido tendem a ter 

alta resiliência e baixa resistência, contudo as comunidades dominadas por plantas de 

crescimento lento manifestam tendência oposta (Díaz & Cabido 2001). 

 Uma comunidade está em equilíbrio quando a abundância de espécies permanece 

inalterada com o passar do tempo. Na maioria dos casos isto significa dizer equilíbrio 

estável. Quando se fala em estabilidade sempre se refere à estabilidade local (com relação 

a pequenas perturbações) e à estabilidade global (com relação a grandes perturbações). 

 De todas as 163 definições de 70 diferentes conceitos de estabilidade (Grimm et al. 

1992), as propriedades da estabilidade são, basicamente, três: (i) "ficando essencialmente 

inalterada", (ii) "retornando ao estado original (ou dinâmico) depois de uma perturbação 

temporária" e (iii) "persistência durante o tempo de um sistema ecológico". Note a 

diferença entre as propriedades i e iii. "Ficando essencialmente inalterada" refere-se a um 

certo estado de referência ou dinâmica, que pode ser um equilíbrio ou instabilidade ou 

flutuação irregular, mas limitada. Por outro lado, "persistência durante o tempo" não se 

refere a qualquer dinâmica particular, mas, apenas a questão de se um sistema persiste 

como uma entidade identificável (Shrader-Frechette & McCoy 1993, Grimm 1996). 

 Grimm & Wissel (1997) apresentaram uma estratégia para evitar confusão sempre 

que se deparar com a palavra “estabilidade” ou uma declaração sobre uma propriedade da 

estabilidade na literatura ou em uma discussão. Estes autores acreditam que tal estratégia é 

um instrumento efetivo para aclarar a confusão atual na discussão ecológica de estabilidade 

assim como prevenir sua recorrência no futuro. A estratégia proposta consiste em encontrar 

respostas para as seguintes perguntas: 
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(1) A qual propriedade da estabilidade está sendo referida? 

(2)  A qual situação ecológica refere a declaração de estabilidade? 

(3)  A declaração está fundamentada na situação sob consideração ou há generalização 

inaceitável? 

 Pimm (1991) define, dentre outros, os termos: estável, resiliência, persistência, 

resistência e variabilidade, além de discutir diferentes pontos de vista de ecólogos em 

estudos de campo e matemáticos sobre perturbação e estabilidade. Molles (1999) também 

define e discute os termos acima e sua aplicação. 

 

2.3. O debate diversidade-estabilidade 

 Inicialmente, há que se considerar qual é a variável da comunidade que se considera 

útil do ponto de vista da estabilidade. Por exemplo, se uma comunidade submetida ao 

efeito da perturbação só muda na sua composição específica, dizemos que ela é estável de 

um ponto de vista demográfico. Os estudos das características que conferem estabilidade 

demográfica às comunidades estão, portanto, muito relacionados com os objetivos da 

conservação de espécies. Por outro lado, se a perturbação altera o número e a composição 

de espécies da comunidade, mas não altera as suas propriedades funcionais (e.g., a taxa de 

produção de biomassa ou a quantidade de cálcio que contém as comunidades) poder-se-ia 

também considerar tal comunidade estável, porém de um ponto de vista não demográfico. 

As características que conferem estabilidade não demográfica são, portanto, úteis para o 

ramo da conservação aplicada aos estudos dos valores e funções do ecossistema. Estes 

aspectos têm importância aplicada quando se tem que transmitir à sociedade os benefícios 

obtidos ao se destinar recursos para manutenção da biodiversidade (Myers 1996). 

 As propriedades emergentes dos ecossistemas dependerão, apenas em certo grau, 

do número e da identidade de espécies que estão presentes. A relação entre diversidade e 
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estabilidade é uma das polêmicas mais duradouras em ecologia e nos últimos anos este 

tema vem sendo objeto de um grande esforço de pesquisas (Tilman et al. 1997, Doak et al. 

1998, Tilman 1999, Loreau 2000, Bengstsson et al. 2000, Schwartz et al. 2000, Lehman & 

Tilman 2000, Hughes & Roughgarden 2000, Maltchik & Pedro 2000, Li & Charnow 2001; 

Tilman 2001, Díaz & Cabido 2001, Pfisterer & Schmid 2002; Naeem 2002). 

 A maioria dos estudos tem encontrado uma relação positiva entre biodiversidade 

(medida unicamente como riqueza de espécies) e funcionamento de ecossistema, medido 

habitualmente como produtividade (Schwartz et al. 2000). Existe atualmente um debate a 

cerca de se estas relações biodiversidade-funcionamento de ecossistema são devidas 

unicamente ao número de espécies presentes ou às características das espécies. Não 

obstante, pode-se pensar que este é um debate improdutivo (Lawton 2001) já que uma 

coisa não pode ser diferenciada da outra. Esta relação tem sido explicada por meio de duas 

hipóteses: 

 A hipótese do “seguro” – Enfatiza a habilidade dos ecossistemas em resistir às 

perturbações e propõe que os ecossistemas com maior diversidade de espécies 

sejam capazes de suportar melhor as perturbações, porque a diversidade permite ter 

espécies que possam responder de forma diferenciada às perturbações, por 

complementariedade de nicho (Yachi & Loreau 1999). 

 A hipótese do “efeito de amostragem” – Propõe que as comunidades mais diversas 

têm mais espécies e, portanto, maior probabilidade de possuírem espécies muito 

produtivas ou com outra característica excepcional. A sua maior produtividade não 

se deve ao número de espécies e sim à identidade das mesmas (Naeem 2002). 

 Os dois pontos de vista acima, mostram claramente a divergência entre a visão da 

estabilidade em função do número de espécies, ou como, uma medida de uma propriedade 

emergente do ecossistema. 
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2.3.1. Perspectivas históricas da polêmica 

 A idéia original de que a riqueza de espécies leva à estabilidade ecológica foi 

originalmente proposta por Charles Darwin (1859) e reiterada por Charles Elton (1927, 

1958). Darwin (1859) sugere que a diversidade e a produtividade estão positivamente 

relacionadas, baseado no argumento de que diferenças interespecíficas no uso de fontes por 

plantas permitem que um maior número de espécies utilizem mais completamente as fontes 

limitantes e, conseqüentemente, alcancem maior produtividade. Por sua vez, Elton (1958) 

sustentou que comunidades simples eram mais facilmente perturbadas que as mais ricas; 

ou seja, mais sujeitas a oscilações destrutivas em populações e mais vulneráveis a 

invasões. Na realidade, Odum (1953) e Elton (1958) chegaram a conclusões semelhantes 

baseados em repetidas observações de que comunidades terrestres muito simplificadas são 

caracterizadas por flutuações mais intensas em densidade de população do que 

comunidades terrestres mais diversas. Muitos dos argumentos sobre a relação entre 

diversidade-estabilidade estavam baseados na observação de que as ilhas eram 

particularmente susceptíveis de serem invadidas por espécies exóticas. A teoria de 

biogeografia de ilhas demonstrou que as ilhas tinham menos espécies do que as superfícies 

semelhantes do continente (MacArthur & Wilson 1967). Além disso, os fortes ataques de 

pragas florestais e agrícolas estavam freqüentemente ligados a sistemas com poucas 

espécies. As idéias de Elton eram muito semelhantes às de MacArthur (1955).  

 Durante os anos 60 e 70 vários autores, inclusive R. Margalef (1965, 1969, 1975, 

1978), respaldaram esta hipótese com base em diferentes argumentos. Margalef (1978) 

estudou os aspectos cibernéticos da relação entre diversidade e fluxo de energia, 

concluindo que um sistema formado por mais elementos está menos sujeito a flutuações. 

Neste mesmo estudo, Margalef enfatizou ainda a importância da informação armazenada 

no sistema como mecanismo de amortização das mudanças induzidas pelas perturbações. 
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De acordo com esta concepção o aumento de diversidade do ecossistema implica num 

aumento no número de relações possíveis entre os elementos e, em conseqüência, isto 

implica num retardamento e diminuição das flutuações do sistema (Margalef 1975). 

 Durante o Primeiro Congresso Internacional de Ecologia, ocorrido em 1974, umas 

das sessões foi dedicada precisamente à discussão da relação entre diversidade e 

estabilidade nos ecossistemas naturais e outra nos ecossistemas influenciados pelo homem 

(van Dobben & Lowe-McConnell 1975). Neste congresso, várias contribuições relevantes 

foram oferecidas a controvertida relação entre diversidade e estabilidade. Em particular, há 

que se destacar o aclaramento das definições e das diferentes acepções do conceito de 

estabilidade (Orians 1975). 

 A idéia intuitiva de Elton (1958) e de MacArthur (1955), dentre outros, foram 

contestadas pelo trabalho de Robert May, atualmente considerado uma obra clássica, 

publicada em 1973. Neste estudo, May voltou-se à matemática para explorar a relação da 

diversidade-estabilidade. Usando análises de estabilidade linear em modelos construídos de 

um universo estatístico, May concluiu que a diversidade tende a desestabilizar as 

dinâmicas da comunidade. Uma outra conclusão a que May (1972) chegou com os 

modelos que desenvolveu foi a de que a correlação observada entre complexidade (na 

verdade, diversidade) e estabilidade não seria causal; estes parâmetros seriam apenas 

conseqüências distintas resultantes do fator ambiente da comunidade ser mais estável e 

previsível, o que contribuiria tanto para um aumento da diversidade de tal comunidade 

frágil (porque só é capaz de existir em condições ambientais limitadas) como asseguraria a 

estabilidade (constância) deste sistema diverso. 

Outros ecólogos, usando aproximações semelhantes, chegaram a resultados 

consistentes com esta hipótese (Pimm & Lawton 1978, Yodzis 1981). Os resultados eram 

confusos, considerando que ecossistemas reais eram incontestavelmente complexos e 
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diversos. Yodzis (1981) realçou este paradoxo mostrando que modelos estruturados de 

relações de teias alimentares compiladas, com razoável força de interação, eram 

geralmente mais estáveis do que teias alimentares aleatoriamente construídas. Embora os 

primeiros dados de teia alimentar usados por Yodzis na estruturação dos seus modelos 

estivessem incompletos, estes dados refletiram relações reais de alimentação. Os resultados 

de Yodzis demonstraram que as força de interação era provavelmente crucial para a 

estabilidade; mas a razão exata para isto não foi apresentada. 

 Em geral, a maioria dos modelos desta época sugere que a estabilidade diminui se 

aumentar à complexidade. Não obstante, quase todos estes modelos são construídos com 

base em redes tróficas aleatórias. As comunidades reais estão longe de ser aleatórias e esta 

é uma das críticas mais importantes a estes modelos (Lovelock 1993).  

 

2.3.2. Estudos atuais 

 Atualmente o debate segue com muita relevância dentro da ecologia teórica. Alguns 

autores com base em simples processos probabilísticos argumentam que a relação entre 

estabilidade-diversidade de fato é estatisticamente inevitável (Doak et al. 1998), quer dizer, 

a estabilidade aumentará, sempre e essencialmente, com a diversidade de espécies, devido 

à flutuação da média estatística nas abundâncias de espécies, típica de processos simples de 

amostragem probabilística. Assim, os seus resultados suscitam a pergunta de se a relação 

da diversidade-estabilidade é uma inevitabilidade estatística ou uma conseqüência 

ecológica (Tilman et al. 1998). Por outro lado, vários resultados de trabalhos teóricos 

sugerem que a relação diversidade-estabilidade pode pelo contrário resultar do 

funcionamento energético e termodinâmico nos ecossistemas próximos ao equilíbrio (Li & 

Charnow 2001). 
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 O funcionamento do ecossistema (a produtividade) deve depender tanto do número 

de espécies como das identidades das espécies presentes. Isto se deve a três mecanismos 

(Fridley 2001): 

 Complementariedade – ocorre quando a competência devido aos vizinhos 

heteroespecíficos é menor que a produzida por vizinhos homoespecíficos, pelo fato 

dos indivíduos da mesma espécie terem necessidade de recursos muito similares. A 

divisão dos recursos entre indivíduos de espécies com requerimentos diferentes 

melhora o uso dos recursos pela comunidade e explica a maior produtividade dos 

cultivos mistos frente a monoculturas. A complementariedade deve-se a existência 

de grupos funcionais (Root 2001) e é particularmente relevante quando se incluem 

espécies fixadoras em solos pobres em nutrientes. 

 Facilitação – ocorre quando um indivíduo consegue maior biomassa na presença de 

indivíduos vizinhos heteroespecíficos, porque a atividade dos vizinhos aumenta a 

disponibilidade de um recurso ou diminui o estresse ambiental. Por exemplo, em 

ambientes semi-árido do mediterrâneo, os arbustos podem funcionar como sistema 

de proteção para a instalação de plântulas de árvores. As árvores dizem se então 

‘facilitadas’ pela presença dos indivíduos da outra espécie (Pugnaire de Iraola et al. 

2001). Esta terminologia não deve ser entendida como mecanismos de “mútuo 

acordo” entre indivíduos de diferentes espécies, pois se trata do resultado variável 

da competência em função da variabilidade ambiental, que faz com que algumas 

atividades competitivas possam ser mutualistas em determinados momentos. Do 

ponto de vista de planta “nodriza” (Muller 1953, Niering et al. 1963) é evidente que 

o processo de facilitação é negativo, já que será desprezada pela árvore a que 

“ajudou” a instalar-se. 
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 O efeito da amostragem – Este mecanismo já mencionado anteriormente explica o 

aumento da produtividade como um efeito estatístico, derivada da maior 

probabilidade de incluir espécies muito produtivas nas comunidades com maior 

número de espécies. 

 Tilman et al. (1997) analisaram este problema numa série de modelos teóricos e 

concluíram que é importante poder distinguir entre o número de espécies e a influência de 

cada espécie individual. Para tanto, sugerem que se devesse construir ecossistemas 

experimentais com muitas combinações aleatórias a partir das espécies possíveis para essa 

zona geográfica (o “pool” de espécies). 

 Um exemplo destes estudos é o experimento pan-Europeu, “BIODEPTH” (Hector 

et al. 1999). Este estudo investigou o efeito do número de espécies (variando de 1 a 32) e 

do número de grupos funcionais (gramíneas, leguminosas, entre outras plantas herbáceas) 

sobre a produtividade de ecossistemas de pradaria. O experimento continha 480 parcelas 

com 200 comunidades vegetais, incluindo um, dois ou três grupos funcionais. Os 

resultados indicaram que em média os lotes com menor diversidade foram menos 

produtivos e que a diminuição da produtividade podia ser explicadas por uma relação 

linear (Hector et al. 1999). Este estudo, portanto indica que a complementariedade está 

ocorrendo entre as diferentes espécies, e que esta complementariedade pode ser devido, em 

grande parte, ao efeito de uma leguminosa (Trifolium pratense). Não obstante, quando se 

examinam os resultados dentro de cada país, observam-se relações negativas e também 

ausência de relações. Este estudo também ressalta que interações de alto-nível, as quais são 

inerentes em cadeias alimentares (por exemplo, interações microbianas, herbivória e 

predação), são de grande importância para a compreensão da relação entre a diversidade e 

a estabilidade de comunidades ecológicas inteiras. 
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 Um resultado de outro experimento similar (Pfisterer & Schmid 2002) pode fazer 

ver as dificuldades do problema. Dentro do marco do projeto “BIODEPTH” tentou-se 

provar a hipótese do “seguro” mediante uma perturbação que consistiu em diminuir as 

precipitações em diferentes lotes, colocando um teto de policarbonato transparente que 

conduzia a água da chuva para fora da parcela. Este procedimento mantinha todas as 

variáveis do sistema semelhantes com exceção da iluminação, que baixou uns 15%. Os 

resultados indicaram que sob as condições normais (sem perturbação) as comunidades 

mais pobres foram menos produtivas, porém quando se incluiu a perturbação (seca) as 

parcelas mais ricas em espécies foram as que mostraram menos resiliência (embora 

continuassem sendo mais produtivas que as parcelas pobres em espécies). Os lotes pobres 

também foram os que mostraram maior resistência à perturbação. Estes resultados não 

estão em consonância com a hipótese do “seguro” (Naeem 2002). 

 Em uma contribuição teórica importante, Chesson & Huntley (1997) mostraram 

que a diversidade não pode ser mantida só através de variação. Certamente, a manutenção 

da diversidade requer os seguintes componentes: (i) a existência de fluxo ou variabilidade 

em ecossistemas; e (ii) populações capazes de diferencialmente explorar este fluxo ou 

variabilidade. Independente da fonte da variabilidade (por exemplo, se geradas espacial ou 

temporalmente), os resultados indicam que a coexistência requer que as populações devam 

estar isentas, direta ou indiretamente, das influências de interações de espécies como 

predação e competição. As interações das espécies, por este motivo, devem ser importantes 

para manter e promover a persistência em comunidades diversas, por causa, talvez, da 

variabilidade que sustenta os ecossistemas. 

 Os resultados dos estudos mencionados acima, a exemplo de outros estudos 

extensos, levam a conclusão de que à diversidade dentro de um ecossistema tende ser 

correlacionada positivamente com a estabilidade da comunidade de plantas (Tilman & 
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Downing 1994, Tilman et al. 1996). Ao mesmo tempo, a diversidade parece mostrar 

pequena influência sobre a variabilidade da população (Tilman 1996). Os argumentos 

básicos para uma relação positiva entre diversidade e estabilidade por produtores 

primários, em nível de comunidade, foram classificados em dois não mutuamente 

exclusivos: 

 Hipótese do “efeito da média” (Doak et al. 1998) – A estabilidade é medida como a 

variabilidade relativa da abundância de comunidade. Quando a diversidade 

aumenta, os valores da variabilidade diminuirão naturalmente. 

 Hipótese do “efeito negativo da covariância” (Tilman et al. 1998) – Visto que as 

espécies estão competindo por recursos, tal como, espaço e alimento, qualquer 

ganho que as espécies tenham serão, até certo ponto, às custas de outras. Isto quer 

dizer que quando uma espécie é menos eficiente, seus competidores procederão 

melhor. O fato é que as perturbações não são tão prejudiciais para todo o sistema 

quanto poderiam ser, já que as perdas de uma espécie são compensadas pelos 

ganhos de outras. 

Tilman & Downing (1994) usaram as predições acima para mostrar que os seus 

experimentos de campo são consistentes com a interpretação que aumentando a 

diversidade aumenta a estabilidade da comunidade. Outros experimentos têm encontrado 

que a correlação positiva da diversidade-estabilidade não é um simples efeito de espécies, 

ou seja, efeito da diversidade. Ademais, estes estudos têm também indicado que as funções 

do ecossistema e da estabilidade estão mais diretamente relacionadas com a diversidade 

funcional. 
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Estrutura e estabilidade em teia alimentar 

 McNaughton (1985) testou sete critérios de estabilidade-diversidade diferentes em 

ecossistema de pastagem no Serengeti sob condições naturalmente variáveis, ou seja, 

mudanças sazonais fortes. Destas sete medidas de estabilidade, cinco estavam relacionadas 

positivamente com a diversidade, enquanto que duas não mostraram conexões. O estudo 

descobriu que a grande diversidade diminui as magnitudes das flutuações da produtividade 

induzida por mudança sazonal. Embora exista uma relação entre estabilidade e diversidade 

nos ecossistemas de pastagem no Serengeti, a evidência aponta novamente, para a 

importância de espécies funcionais para entender esta relação. 

 A escassez de testes de campo em escala de teia alimentar reflete o fato que tais 

experimentos requerem um empreendimento enorme. Como uma alternativa, os ecólogos 

têm tentado contornar este problema, investigando como a diversidade influencia a 

estabilidade e a função através de experimentos controlados de microcosmo, 

freqüentemente, chamadas experiências de garrafas, que tenta criar comunidades 

ecológicas realísticas dentro de um cenário controlado. A vantagem principal de 

microcosmos é que os experimentos podem ser manipulados facilmente e repetidos 

(Lawton 1995). 

 A evidência surgida de experimentos de microcosmo, independentemente da escala 

e do tipo de sistema (terrestre ou aquático), tendem a concordar com o fato de que a 

diversidade está relacionada positivamente com estabilidade do ecossistema (Lawton & 

Brown 1993, Morin & Lawler 1995, Naeem & Li 1997, McGrady-Steed et al. 1997, 

Naeem 1998, McGrady-Steed & Morin 2000). Ademais, o seu resultado também é 

consistente com os experimentos de campo em comunidades de planta. Os experimentos 

usando microcosmos aquáticos têm mostrado que a variação em nível de população não 

parece ser influenciada pela diversidade, enquanto que a variância em nível de comunidade 
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tende a diminuir com aumento da diversidade (McGrady-Steed & Morin 2000). Duas 

idéias foram desenvolvidas como explicação para estas descobertas: (i) aumentando a 

diversidade aumenta os pontos de vantagem de que pelo menos algumas espécies 

respondam diferencialmente as condições variáveis e as perturbações (Lawton & Brown 

1993, Naeem & Li. 1997, Naeem 1998) e (ii) a maior diversidade aumenta os pontos de 

vantagem de que um ecossistema tenha redundância funcional por conter espécies que são 

capazes de funcionalmente substituir espécies importantes (Lawton & Brown 1993, Naeem 

& Li. 1997). 

 Em conclusão, esta área de investigação permite fazer uma série de generalizações 

e considerações para estudos futuros (Tilman 2001): 

 Idiossincrasia – Não há razões para pensar que o efeito qualitativo da diversidade 

deva ser o mesmo em todos os tipos de ecossistemas. O efeito da diversidade sobre 

um processo ecossistêmico dependerá das características particulares do conjunto 

de espécies, e das habilidades combinatória destas características. 

 Combinação – Quando a diversidade mostra um efeito importante sobre um 

processo ecossistêmico este efeito será devido à presença de grupos funcionais e a 

combinação das características, que podem ser magnificadas pelas interações 

interespecíficas. Por exemplo, se a competência favorecer as espécies mais 

eficientes no uso dos recursos, isto pode provocar um aumento da produtividade 

total da comunidade. Se as espécies forem muito similares entre si, não há razões 

teóricas para se esperar que um aumento da diversidade aumente a produtividade de 

um ecossistema, já que a diversidade é precisamente uma forma de medir a 

diferença entre espécies. 

 Empobrecimento – O funcionamento do ecossistema pode ser alterado pela perda 

de espécies em função do número de espécies perdidas e da diferença entre elas e, 
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também, da identidade das espécies que eventualmente podem substituí-las. Este 

enunciado é uma conseqüência dos dois anteriores, e mede o efeito das habilidades 

combinatórias das espécies para amortizar as mudanças nas propriedades do 

sistema. Até agora a maioria dos experimentos puseram a prova os efeitos da 

diversidade sobre o funcionamento do ecossistema mediante a construção de uma 

série de comunidades cuja composição era uma representação aleatória do acervo 

de espécies disponíveis. Sem duvida as comunidades reais não são aleatórias, e a 

perda de espécies por meio da ação humana não seria tampouco aleatória (Purvis et 

al. 2000). É muito mais provável que desapareçam espécies raras (por ter maiores 

probabilidades de extinção). A perda destas espécies pode provocar uma mudança 

na relação diversidade-estabilidade. 

 Escala espacial – O número de espécies que se necessita para assegurar a 

manutenção dos processos ecossistêmicos depende da escala em que ocorrem estes 

processos. Os mecanismos que determinam a diversidade são presumivelmente as 

que têm haver com as interações entre indivíduos e, portanto, a escala espacial 

destas interações é a que deve ser objeto de analises futuras. Por exemplo, os 

nutrientes não consumidos por uma planta só podem ser utilizados por outra se for 

vizinha e, isto vale, portanto, para o mecanismo de complementariedade de nicho 

(hipótese do seguro) como para os mecanismos do efeito da amostragem. 

 Na categoria “confusão ecológica” a definição do termo 'escala' poderia estar num 

segundo lugar próximo da definição de 'estabilidade'. Em seu artigo clássico Wiens 

(1989) escreve que “muitos ecólogos têm se comportado como se o padrão ou o 

processo que as produzem fossem insensíveis às diferenças em escala e têm 

planejado seus estudos dando pouca atenção explícita a escala… [para] quase 100 

experimentos de campo em ecologia de comunidade… a metade foi realizada em 
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lotes não superior a 1 m de diâmetro, apesar de consideráveis diferenças no 

tamanho e tipo de organismos estudados. Os pesquisadores endereçando as mesmas 

perguntas têm sempre conduzido os seus estudos em escalas muito diferentes. Não 

surpreendentemente, os seus achados não são sempre iguais e o debate segue...”. 

Este artigo de Wiens recorre a numerosos estudos de campo projetado para 

examinar diferentes graus de escala.  

 Os estudos de Lubchencho & Menge (1978) e Sousa (1979) foram 

realizados em poças de maré e de pedregulhos na zona entre-marés rochosa. Os 

estudos de Minnich (1983) e de Sprugel (1991) foram realizados em escala de 

paisagem, e o experimento de Hubbard Brook está em escala de ecossistema. 

 

2.3.4. Compartimentação 

 Alguns estudos e modelos teóricos sugerem que as comunidades serão mais 

estáveis se estiverem organizadas em compartimentos discretos. Existiriam 

compartimentos sempre que as interações entre os diferentes hábitats forem menores do 

que dento de cada hábitat. Não obstante, os estudos realizados sugerem que esses 

compartimentos são bastante difíceis de serem detectado, pois não há um paralelismo claro 

entre hábitats e compartimentos. 

 Estudos recentes têm examinado esta hipótese mediante modelos de comunidades 

complexas construídos a partir de “módulos” básicos. Estes módulos podem ser um 

paralelo de predador e presas, trios de presa, predador especialista e predador generalista, 

ou outros casos. Nestes módulos se construíram comunidades com diferentes números de 

espécies sem mudar a estrutura (mantendo os módulos básicos). Sob estas suposições as 

interações entre espécies de diferentes módulos (= compartimentos) não têm efeito sobre a 

estabilidade em nível de comunidade, medida como a variabilidade nas densidades 
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combinadas de espécies que compartilham o mesmo papel ecológico e diferentes 

compartimentos. Além do mais, aumentando a riqueza de espécies se aumenta a 

estabilidade da comunidade só quando se introduzem espécies que respondam de forma 

diferente às perturbações. Estes resultados apóiam a hipótese de que são necessárias 

espécies redundantes nas comunidades sempre que tenham respostas ligeiramente 

diferentes às perturbações (Ives et al. 2000). Dentro deste ponto de vista, poderia se 

concluir que a diversidade contribui para a estabilidade. 

 

2.3.5. Diversidade e mudança global 

 Atualmente, outra área que tem atraído muito o interesse de vários pesquisadores, 

diz respeito ao possível efeito da mudança global sobre a biodiversidade, em especial sobre 

as classes de distribuição das espécies (Lawton 2001). Existe uma complexa relação entre 

mudança global e funcionamento de ecossistemas, devido a toda uma rede de interações 

(Lawton 2001). A mudança climática afeta a riqueza local e regional de espécies e produz 

um efeito complexo sobre o funcionamento dos ecossistemas. 

 O resultado do experimento do “BIODEPTH” mencionado anteriormente indicou 

que a produtividade local dos diferentes ecossistemas herbáceos examinados depende mais 

intensamente da identidade das espécies presentes do que do número de espécies e grupos 

funcionais. A perda de espécies determinou uma redução da produtividade em todas os 

lotes do experimento. Não obstante, uma das maiores barreiras para predizer os resultados 

da mudança climática sobre a biodiversidade é a natureza idiossincrática da resposta das 

espécies. Algumas espécies muito relacionadas taxonomicamente podem responder de 

modos completamente opostos, enquanto que espécies muito diferentes mostram respostas 

similares (Lawton 2001). 
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2.3.6. Implicação para a Biologia da Conservação 

 O argumento de que a conservação da biodiversidade é um requisito essencial para 

manter o funcionamento dos serviços ecossistêmicos (Costanza 1991, Costanza et al. 

1997), só é verdadeiramente válido, se pudermos observar uma relação positiva entre 

ambas variáveis. Ademais, se as espécies exóticas forem capazes de substituírem as 

espécies nativas nas suas funções ecossistêmicas, então, poderiam manter os serviços 

ecossistêmicos sem necessidade de termos que conservar a biodiversidade autóctone 

(Schwartz et al. 2000). Por estas razões, as pesquisas das relações biodiversidade-

funcionamento dos ecossistemas são prioritárias atualmente. 

 Conceitualmente, pode existir dois tipos extremos desta relação (Schwartz et al. 

2000): 

 Uma relação linear, que indica que todas as espécies são necessárias para o 

funcionamento do ecossistema, incluindo as mais raras. 

 Uma relação curvilínea, na qual à medida que aumenta a diversidade diminui a 

importância das espécies adicionais para o funcionamento do ecossistema. Este tipo 

de relação indica que os ecossistemas poderiam perder uma grande parte de sua 

diversidade sem perder a sua capacidade de proporcionar serviços à sociedade. 

Sendo correta esta relação, então, não seria necessária a conservação de todas as 

espécies, apenas de um número mínimo, já que a partir deste ponto o 

funcionamento do ecossistema cairia drasticamente. 

 Schwartz et al. (2000) apresenta uma revisão dos estudos sobre este tema. Os 

resultados indicam que não há uma evidência sólida a favor da relação linear entre a 

diversidade e funcionamento ecossistêmico. Ainda que 19 dos 20 estudos experimentais 

tenham identificado uma relação positiva entre ambas variáveis, só três encontraram uma 

relação linear. Não obstante, há evidência de que a diversidade é negativa e linearmente 
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relacionada com a variabilidade ecossistêmica, sobre este ponto de vista, existem 

argumentos válidos para defender a conservação de um maior número possível de 

espécies. 

 A questão é saber se é possível manter o funcionamento com um menor número de 

espécies, e não parece que estejamos em condição de fazê-lo. Entre outras coisas, não 

sabemos quais são as espécies importantes, e em segundo lugar não podemos predizer até 

que ponto as espécies importantes dependem de outras espécies presentes no ecossistema 

(Hector et al. 2001). 

 Outro efeito importante é saber quais mudanças num nível trófico podem produzir 

grandes mudanças em outros níveis, o que se convencionou chamar de “cascata trófica” 

(Persson 1999). Um estudo de grande importância para a definição do termo cascata 

trófica foi realizado por Zaret & Paine (1973) onde estes autores verificaram que a 

introdução de uma espécie exótica de peixe, o tucunaré, em um lago do Panamá, levou ao 

colapso de populações de peixes nativos e de muitas outras espécies planctívoras. Estudos 

como este sugeriram uma cascata de efeitos seguindo em direção aos níveis tróficos 

inferiores. 

 

2.3.7. Retrogressão 

 A discussão precedente centrou-se na recuperação de comunidades biológicas 

depois do efeito de uma perturbação que ocorre num dado momento e que destrói parte da 

comunidade (e.g., incêndio, alagamentos, etc). Quando a perturbação é menos intensa, 

porém contínua no tempo a comunidade muda paulatinamente, levando, via de regra, a 

uma diminuição da biomassa, profundidade do solo e cobertura vegetal de uma forma mais 

ou menos inversa a sucessão. A este processo chama-se retrogressão ou regressão 

(Westman 1985). 
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 A regressão pode ser provocada por perturbação do tipo contaminação atmosférica, 

contaminação por alguma substância tóxica, pastagem, erosão do solo, etc. No caso de 

meios aquáticos a retrogessão pode ser induzida pela introdução de compostos tóxicos em 

baixas quantidades, aumento da força das ondas ou velocidade de corrente (aumento da 

erosão) ou aumento na velocidade de sedimentação. 

 Uma revisão de numerosos casos de retrogressão concluiu que para detectar os 

rastros de retrogressão em comunidades naturais, não é útil na maioria dos casos, o 

emprego de biomassa, produtividade, reservas de nutrientes, desenvolvimento do solo, 

diferenciação em estratos ou abundância de espécies de vida longa (Westman 1985). 

Aparentemente, o melhor seria utilizar a composição específica, tanto de espécies 

indicadores como da comunidade completa, como método para identificação da 

retrogressão. Esta aproximação foi usada pelo serviço florestal dos Estados Unidos da 

América, que tem classificado para os bosques do leste daquele País uma ampla classe de 

espécies de herbáceas em três categorias: 

 Sensíveis – seriam aquelas espécies presentes em comunidades próximas ao climax 

e cuja abundância diminui pela menor das perturbações. 

 Favorecidas – espécies que aumentam a sua presença após a perturbação, ainda que 

a sua presença seja freqüente na ausência de perturbação. 

 Invasoras – espécies que em condições normais não aparecem ou estão muito 

restritas a condições locais de perturbação, no entanto, depois de uma perturbação 

aumentam sua abundância. 

 Estas listas de espécies podem ser usadas para detectar tanto a existência de 

mudanças sucessionais como de retrogessão. 
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2.4. Considerações finais 

 A relação entre diversidade e estabilidade em comunidades parece não ter um 

padrão geral, sendo cada caso uma situação particular. A estabilidade de uma comunidade 

vai depender não só do número de espécies que possui e da força e do número de 

interações entre as espécies, como também do ambiente externo, da magnitude e 

intensidade da perturbação e da natureza dos organismos que a compõem, entre outros. 

Como se tudo isto não bastasse, ainda há o problema de como quantificar e definir o que é 

estabilidade. 

 Todavia, os resultados de grande parte dos estudos citados alhures neste capítulo, 

indicam que dentro de um ecossistema, a diversidade tende a ser correlacionada 

positivamente com a estabilidade do ecossistema. Esta correlação necessariamente não 

estende para estabilidade em nível de população. Muitos estudos ainda serão necessários 

até que se determine o condutor da relação positiva entre a diversidade-estabilidade; 

contudo parece que estabilidade em nível de comunidade está subordinada a resposta 

diferencial de espécies ou de grupos funcionais às condições variáveis, como também, da 

redundância funcional de espécies que têm papéis estabilizadores importantes. 

 Segundo Waide et al. (1999) a produtividade dos sistemas aumenta com o número 

de espécies e depende da escala a que se considere a relação. A maioria dos estudos não 

tem encontrado relação entre diversidade e produtividade quando se examina em escala de 

comunidade, porém a maioria dos resultados (70%) indica uma relação positiva em escala 

continental. 

 Embora as conclusões de May (1972, 1973) sejam amplamente citadas como 

evidência que contradizem a visão ecológica tradicional de que a estabilidade funcional de 

ecossistemas é facilitada pela diversidade, este modelo e outros gerados nesta época 

apresentavam alguns problemas. Assim, a relação inversa entre complexidade e 
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estabilidade demonstrada por alguns modelos experimentais pode ser um artefato das 

características particulares dos modelos, ou da maneira como são utilizados. 

McNaughton (1978) acredita que os argumentos de May (1972, 1973) não 

contradizem a hipótese ecológica tradicional; pelo contrário, os argumentos de May 

fornecem informações consideráveis para as restrições organizacionais em ecossistemas, 

que podem contribuir para uma associação entre diversidade e estabilidade. Ainda, 

segundo May, a ocorrência de espécies como guildas com um baixo número de 

participantes, que interagem fracamente, pode ser um importante componente da 

organização do ecossistema. Isto seria conseqüência do declínio na conectância à medida 

que a diversidade aumentasse. McNaughton (1978) conclui, portanto, que ecossistemas 

mais diversos podem ser mais estáveis que sistemas menos diversos porque: 

i. a conectância diminui à proporção que a diversidade aumenta; 

ii.  as espécies estão organizadas em pequenas guildas; e  

iii.  a força das interações entre as espécies diminui à medida que a diversidade 

aumenta. 

Sobre certo constrangimento a estabilidade é facilitada pela diversidade e 

conectância, sobre outras condições não. A solução da relação, se alguma, entre 

diversidade de espécies e estabilidade funcional de ecossistemas deve ser empírica 

(Mellinger e McNaughton 1975). “Afirmações continuadas da validade de um ou de outra 

conclusão sobre a relação estabilidade-diversidade, na ausência de testes empíricos, são 

atos de fé, não ciência” (McNaughton 1977, p. 516). 
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3.1. Região semi-árida brasileira 

 O semi-árido brasileiro ocupa uma área de aproximadamente 834.666 km2, o 

correspondente a mais de 10 % do Território Nacional (Reis 1976). Esta área estende-se 

desde a metade leste do Maranhão até o norte de Minas Gerais, alcançando em alguns 

pontos os litorais do Ceará e do Rio Grande do Norte (Andrade 1998). 

 
Clima 

 O clima dessa região, segundo a classificação de Köppen, é do tipo BSwh (semi-

árido quente com chuvas de verão), sendo considerado um dos mais complexos do mundo, 

em decorrência do seu sistema de circulação atmosférico. As variáveis climáticas: 

temperatura e índice pluviométrico interferem significativamente na hidrologia dessa 

região, pois enquanto a temperatura apresenta uma certa homogeneidade espacial, a 

precipitação pluviométrica sofre grandes oscilações, acarretando períodos de estiagem que 

variam de 9 a 11 meses (Nimer 1977). 

 As chuvas nesta região concentram-se num período bastante curto: janeiro-fevereiro 

na porção ocidental e meridional e março-abril na porção setentrional (Andrade 1972). Isto, 

porém, não significa dizer que este fenômeno só ocorra neste período, mas que seja nele 

onde é verificado com maior freqüência. 

 
Geologia 

 O substrato geológico do semi-árido é composto por seqüências metassedimentares 

pré-cambrianas (xistos, filitos e quartzitos) com intrusões graníticas e sieníticas que 

dominam sobre rochas gnáissico-migmático-granodiorito constituindo-se em área de alta 

potencialidade mineral (Governo do Estado da Paraíba 1985). 
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Solos 

 Os solos, de principal ocorrência na região, compreendem desde os rasos e 

pedregosos sobre rochas de embasamento cristalino (Litólico e Bruno Não Cálcico) 

[Figura 3.1], aos profundos nas zonas mais úmidas (Podzólico e Regossolo), incluindo 

ainda os tipos Holomórfico, Solonetz Solodizado, Vertissolo próprio dos baixios, além de 

afloramentos de rochas (Governo do Estado da Paraíba 1985). A principal desvantagem 

dos solos serem rasos e pouco permeáveis é a sua baixa capacidade de armazenar água. A 

maior parte da água proveniente das chuvas se perde por escoamento superficial e devido 

às altas taxas de evaporação (Governo do Estado da Paraíba 1985). 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIGURA 3.1. Aspecto pedregoso do 

solo do semi-árido brasileiro, 

verificado na Mesorregião da 

Borborema no semi-árido paraibano. 

 
Hidrologia 

 A paisagem dos rios e lagoas intermitentes começa na calha do Rio Parnaíba e se 

estende até o sul do sertão baiano. O Rio Parnaíba comporta-se como o grande divisor de 

águas entre os rios de diferentes regimes hidrológicos (Santos 1962). Enquanto que por sua 

margem esquerda estão localizados os ecossistemas aquáticos de características perenes 

influenciados pelo clima tropical, pela margem direita inicia-se a paisagem dos 

intermitentes, sob influência do clima semi-árido (Simões 1957). 
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 Das cabeceiras até as proximidades do mar, os rios autóctones sob o domínio do 

clima semi-árido permanecem secos por cinco ou mais meses do ano. Alguns rios, a 

exemplo, do Rio São Francisco mantém sua correnteza no canal principal durante o 

período de seca, com águas trazidas de outras regiões climáticas e hídricas, funcionando, 

portanto como rio alóctone (Ab’Sáber 1985). 

 O semi-árido brasileiro conta com um considerável potencial de umidade, oriundo 

das lagoas naturais intermitentes. Esses ecossistemas são praticamente desconhecidos e, 

pouco ou nada estudados, do ponto de vista científico. De acordo com Maltchik et al. 

(1999), são mais de 15.781 lagoas intermitentes heterogeneamente distribuídas pela região 

semi-árida, totalizando cerca 142 mil hectares de área inundada no período chuvoso. 

 
Vegetação típica 

 A vegetação original dessa região é composta predominantemente por Caatinga 

[Figura 3.2], uma composição florística do tipo estacional-decidual constituída por 

espécies xerófilas, sobretudo cactáceas, e por árvores e arbustos de troncos retorcidos, 

esgalhados e espinhentos, revelando as adaptações a uma economia rígida de água (Brazão 

& Santos 1997). A Caatinga é um tipo de vegetação que não funciona como um manto 

protetor, contra a perda d’água na região semi-árida (Joly 1970). 
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FIGURA 3.2. Paisagem 

característica do semi-árido 

brasileiro, com vegetação de 

caatinga do tipo densa 

encontrada na Mesorregião da 

Borborema no semi-árido 

paraibano. 

 

3.2. Região semi-árida paraibana 

 A Paraíba está entre os Estados brasileiros que possui grande parte de seu território 

(67,5%) sob influência do clima semi-árido [Figura 3.3]. Com uma superfície de 38.087,7 

km2, e uma densidade demográfica em torno de 28,99 hab/km2, a zona semi-árida paraibana 

apresenta as mesmas características gerais em termos de geomorfologia, clima e fauna-flora 

que dominam o semi-árido nordestino (Instituto Brasileiro de Geografia e Estatística 1997). 

 O espaço geográfico considerado aqui como parte da região semi-árida paraibana se 

estende desde a superfície aplainada do Planalto da Borborema na porção setentrional, 

que integram as Microrregiões de Seridó Oriental e Ocidental, e centro-sul que integram as 

Microrregiões de Cariri Oriental e Ocidental, e toda a superfície do Pediplano Sertanejo, 

configurado por áreas deprimidas entre cristas de maciços residuais pouco extensos (serras 

e inselbergs), que integra as Microrregiões de Patos, Catolé do Rocha, Sousa, Cajazeiras, 

Piancó, Itabaiana e Teixeira (Governo do Estado da Paraíba 1985). 

 As regiões conhecidas por Cariri e Seridó paraibanos, na Mesorregião da 

Borborema, estão situadas na faixa morfoclimática de maior semi-aridez do Brasil. Nessa 
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região, embora o domínio climático seja o semi-árido do tipo BSwh, em alguns pontos, 

como na região de Cabaceiras, ela chega a apresentar faixa morfoclimática de maior aridez 

(BWwk), onde são registrados as mais irregulares precipitações e os menores índices 

pluviométricos (com médias anuais < 300 mm), os maiores índices de insolação, chegando 

até a 9 horas diária entre agosto e dezembro, e as mais elevadas temperaturas (média anual 

em torno de 26º) (Carvalho 1982, Carvalho et al. 1999). 

 
 

 
 
FIGURA 3.3. Área de abrangência do semi-árido brasileiro e sua correspondência no Estado da 

Paraíba. 

 

 Na Mesorregião do Sertão Paraibano, a influência morfoclimática é bem mais 

amena e embora o clima predominante seja também o do tipo BSwh, essa região apresenta 

mancha sob o clima tropical do tipo quente semi-úmido (Awig) (segundo classificação de 

Köppen), com uma precipitação pluviométrica e temperatura média anual em torno de 800 

mm e 27ºC, respectivamente. Todavia, convém ressaltar que a magnitude dos totais 

pluviométricos, mas a distribuição irregular das chuvas que limitam as condições 

ambientais da região. 

 A hidrografia da zona semi-árida paraibana é formada por duas grandes bacias de 

drenagem, a bacia hidrográfica do Rio Paraíba com a sub-bacia do Rio Taperoá situadas na 
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porção centro-sul do planalto da Borborema, e a bacia do Rio Piranhas formada pelas sub-

bacias dos Rios do Peixe, Piancó e do Espinharas, na região da depressão Sertaneja, e as 

dos Rios Seridó e Picuí, na porção norte do planalto da Borborema. 

 Devido ao desmatamento, a vegetação que antes era dominada por uma Caatinga 

arbustiva-arbórea, atualmente está caracterizada por uma Caatinga arbustiva esparsa, 

dominada pela favela (Cnidoscolus phyllacanthus Mart.), pereiro (Aspidosperma 

pyrifolium Mart.), jurema preta (Mimosa hostilis Benth.), macambira (Bromélia laciniosa 

Mart.), mandacaru (Cereus jamacaru DC), xique-xique (Pilosocereus gounellei), dentre 

outras. Resquícios de matas ciliares, representadas pelas oiticicas (Licania rigida), 

craibeiras (Tabebuia caraiba) e carnaúbas (Coperniceia cerifera), ainda podem ser 

encontradas ao longo de alguns rios (Rizzini & Mors 1976, Governo do Estado da Paraíba 

1985, Andrade Lima 1992). 

 

3.3. Local de estudo 

 As Lagoas Couro (7o32'S e 36o26'W) e Jurema (7º27'S e 36º26'W) estão localizadas 

no município de Cabaceiras, enquanto a Lagoa João Abreu (6º38'S e 36º16'W) no 

município de Gurjão na Mesorregião da Borborema. 

 Estas lagoas são predominante epigênicas. A cheia e a seca destes ecossistemas são 

processos rápidos. Ao longo de cada ciclo hidrológico, elas podem secar e voltar a ser 

inundadas mais de uma vez. Geralmente, elas apresentam três fases hidrológicas anuais: 

(i) fase de cheia, (ii) fase secando e (iii) fase seca [Figura 3.4]. Esta intermitência é 

devido à irregularidade das chuvas, bem como, muitas vezes, a baixa incidência deste 

fenômeno. Já as flutuações de suas águas estão ligadas ao balanço precipitação-

evaporação. 
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a) 

 
 

b) 

 

c) 
 
 
 
 
 
 
 
 

FIGURA 3.4. Lagoa Jurema em suas 

fases de cheia (a), secando (b) e de seca 

(c) durante o ciclo hidrológico 1999. 

 
 A impermeabilidade de seus substratos é de origem edáfica devido à natureza 

argilosa de sua superfície. Durante a estação seca o sedimento das lagoas apresenta-se 

muito recortado. 
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 A área de inundação destas lagoas é de um pouco mais de 0,5 hectare. Elas 

possuem pequena profundidade e o solo imerso é composto por um substrato compacto 

de matéria orgânica. As suas águas são geralmente turvas. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



IV–MATERIAL E MÉTODOS 
 

4.1. Procedimento de campo 

 As coletas de macroinvertebrados nas Lagoas Couro, Jurema e João Abreu foram 

implementadas entre fevereiro a julho de 1999 e março a agosto de 2001. Já as coletas 

visando o inventário dos macroinvertebrados das lagoas do semi-árido paraibano se deram 

durante duas excursões de campo abril de 1998 e março de 2001. 

 As coletas foram realizadas segundo a periodicidade hidrológica compreendida pelo 

evento da cheia e da seca em intervalos que variaram entre 8 a 30 dias ao longo de cada 

ciclo hidrológico. 

 Em cada estação foram determinados três pontos, em transecto: dois na região 

marginal (M1 e M2) e um na região central (C). 

 As amostras quantitativas dos macroinvertebrados foram efetuadas com um cilindro 

de PVC (“corer”) com 1 m de comprimento e 7,5 cm de diâmetro. As amostras eram 

obtidas introduzindo o coletor no sedimento a cerca 10 cm de profundidade. Cada amostra 

consistia de cinco sub-amostras. As coletas qualitativas foram realizadas com uma rede 

aquática do tipo “D” (cerca de 0,2 mm de abertura de malha). Esta amostragem consistia em 

fazer uma varredura no sedimento de cada ponto de coleta. As amostras obtidas em ambos 

os métodos foram fixadas em uma solução de formol a 10% e guardadas em baldes de 

plástico com tampa para imediata triagem no laboratório. 

 

4.1.1. Variáveis físicas e químicas 

 Para caracterizar as lagoas foram medidas as seguintes variáveis: 

 Profundidade local – medida com o auxílio de uma régua de metal com 1,50 m de 

comprimento, graduada a cada 1,0 cm. 
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 Variação da altura da coluna de água – foi estimada com base na média da 

profundidade nos diferentes pontos amostrais. 

 Temperatura – registrada com um termômetro de mercúrio de leitura rápida, com 

0,1 oC de precisão. 

 Condutividade elétrica – registrada com um condutivímetro portátil marca COLE-

PALMER, modelo TSD Testr 3TM (0 a 1990 µS/cm). 

 Salinidade – foi registrada com um salinômetro modelo S10ATC. 

 Oxigênio dissolvido – determinado por titulometria, pelo método Winkler 

modificado segundo as técnicas de Golterman (1971). 

 

4.2. Procedimento de laboratório 

 No laboratório, as amostras contendo sedimento foram lavadas com jatos de água 

em uma tela de malha pequena (aproximadamente 100 µm de abertura). Após este 

processo o material retido na malha foi inspecionado dentro de uma bandeja de plástico 

branca, sobre fundo iluminado, a procura de organismos remanescentes; todos os 

espécimes presentes nas amostras foram recolhidos e preservados em frascos de plástico 

contendo etanol a 70%. 

 Os macroinvertebrados foram ordenados dentro de grupos funcionais tróficos a 

partir de informações contidas em Cummins (1973), Brinkhurst (1971), Pennak (1978), 

Hutchinson (1993) e Merrit & Cummins (1996) e seguidas por um grande número de 

pesquisadores. Neste estudo foram admitidas as seguintes guildas: sugadores, retalhadores, 

colhedores, filtradores, raspadores-herbívoros, predadores e detritívoros-herbívoros. 

 A identificação dos macroinvertebrados, em nível de família e/ou gênero foram 

feitas utilizando as seguintes chaves dicotômicas: Borror & Delong (1988), Brinkhurst & 

Marchese (1991), Epler (1996), Klemm (1995), McCafferty (1983), Merrit & Cummins 
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(1996), Nieser & Melo (1997), Simpson & Bode (1980), Stehr (1987, 1991), Trivinho-

Strixino & Strixino (1995). Já a identificação em nível de espécies, por exemplo, de 

Oligochaeta entre outros, assim como, dos gêneros de Odonata foi realizada por 

especialista. 

 Um considerável número de espécimes não pôde ser identificado em níveis de 

espécie ou gênero. Por isto, elas foram nomeadas de acordo com o mais baixo nível 

taxonômico para o qual elas puderam ser alocadas. As razões da inabilidade para 

identificar a espécies incluíram: (i) a falta de chaves taxonômicas regionais; (ii) a falta de 

espécimes em determinadas fases do ciclo de vida (e.g., adulto), e (iii) o fato de alguns 

destes espécimes, possivelmente, serem espécies ainda não descritas. 

 Os macroinvertebrados procedentes das amostras quantitativas foram analisados 

através da densidade (ind/m2) e biomassa (mg/m2). O peso seco foi obtido mediante 

secagem em estuda a 60oC até alcançar peso constante (cf. Cummins & Klug 1979). O 

valor do peso seco foi empregado para calcular a biomassa em miligrama por metro 

quadrado (Rigler & Downing 1984). As pesagens foram feitas em uma balança analítica 

Sartorius (modelo 2432). 

 

4.2.1. Medidas de estabilidade 

 A estabilidade de comunidades dos macroinvertebrados foi determinada pela 

medida de resistência e resiliência dos mesmos frente à seca. A resistência dos 

macroinvertebrados foi definida através da sua variação da densidade e biomassa frente à 

perturbação, enquanto que a resiliência foi estabelecida pelo tempo de retorno da 

comunidade a um estado de referência existente antes da ocorrência da perturbação 

hidrológica. 



IV – Material e Métodos 41

Para determinação da variabilidade populacional de macroinvertebrados em cada 

lagoa, foi empregado o coeficiente de variação (CV) associado ao tamanho de população, 

expresso pela fórmula: 

CV = desvio padrão ÷ média × 100%, 

para cada um dos táxons no menor nível de identificação possível. 

Este método de avaliação da estabilidade tem várias vantagens em relação a outros 

métodos (e.g., Coeficiente de Concordância de Kendall), porque: (i) mede o parâmetro de 

interesse diretamente (i.e., variabilidade de população); (ii) padroniza a variabilidade (i.e., 

o desvio padrão é expressa como uma porcentagem da média) que facilita comparação de 

espécies com diferentes médias de abundâncias e (iii) como a variação da população é 

expressa como uma porcentagem da média, sua interpretação não é ambígua (Grossman et 

al. 1990). Além disto, foi empregado o seguinte critério para classificar populações com 

base no Coeficiente de Variação proposto por Freeman et al. (1988): CV ≤ 25% = estável, 

CV de 26% a 50% = moderadamente estável; CV de 51% a 75% = moderadamente 

flutuante; CV ≥ 76% = flutuante. 

 

4.2.2. Tratamento estatístico dos dados 

 Para as análises estatísticas (univariadas e multivariadas) dos resultados foram 

usados o programa InStat3 e para confecção das figuras, o programa Excel (versão 5.0/97) 

da Microsoft Corporation. 

 

 

 



V−INVENTÁRIO DA FAUNA DE MACROINVERTEBRADOS EM UMA 
ZONA ÚMIDA DO SEMI-ÁRIDO BRASILEIRO 

 

 

5.1. Introdução 

 Os macroinvertebrados bentônicos ou “zoobentos”, objeto deste estudo, é um grupo 

de animais grande o bastante para serem vistos a olho nu (>0,5 mm) e que vivem em todo 

tipo de substrato de fundo em ecossistemas aquáticos permanentes ou temporários, ao 

menos, durante parte de seu ciclo de vida (Bennison et al. 1989, Rosenberg & Resh 1993). 

Os macroinvertebrados podem degradar matéria orgânica ou predar aqueles que a fazem, 

além de constituírem parte importante da cadeia alimentar, principalmente de peixes. 

Muitas espécies através de numerosas ordens e famílias são incluídas neste grupo geral. Os 

zoobentos mais comuns são insetos (principalmente larvas), crustáceos, moluscos 

(gastrópode e bivalves) e anelídeos (Bennison et al. 1989, Peckarsky et al. 1990). No 

Brasil, o conhecimento sobre a taxonomia, histórias de vida e exigências ecológicas destes 

animais em ecossistemas de água doce é bastante escasso. 

 Os macroinvertebrados bentônicos oferecem muitas vantagens como bio-

indicadores (Rosenberg & Resh 1993, Barbour et al. 1999). Primeiramente, por serem 

ubíquos e, portanto, sujeitos às perturbações ambientais desses sistemas aquáticos. 

Segundo, a grande quantidade de espécies oferece um espectro de respostas para diferentes 

estresses ambientais. Em terceiro lugar, a sua natureza essencialmente sedentária permite 

análises espaciais efetivas dos poluentes ou do efeito da perturbação (Metcalfe 1989). 

Quarta, eles têm ciclos de vida longos comparados a outros grupos que permitem 

elucidação de mudanças temporais causadas por perturbações (Armitage et al. 1983, 

Rosenberg & Resh 1992). 
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 Estudos sobre a taxonomia, histórias de vida e exigências ecológicas da fauna de 

macroinvertebrados em zonas úmidas intermitentes da região semi-árida brasileira são, até 

momento, muito precários. Só recentemente, tem sido feito um esforço prático para 

identificar a fauna de macroinvertebrados destas zonas úmidas (cf., Silva-Filho 1999, 

Maltchik & Silva-Filho 2002). 

 As zonas úmidas apresentam uma ampla variação em termos de tamanho, 

complexidade e características de seus processos físicos, químicos e biológicos, refletindo 

dessa forma o grande alcance das condições climáticas, geológicas, geomorfológicas e 

hidrológicas nas quais elas podem ocorrer e ainda exibir algumas das características gerais 

– hidrologia, solo e vegetação – que as define como zona úmida (Smith et al. 1995). 

 A literatura não dispõe de um consenso teórico em torno dos termos ‘lago’, ‘lagoa’ 

e ‘laguna’. Este fato geralmente induz ao uso inadequado destas expressões. Porém, autores 

como Kleerekoper (1944), Guerra (1987) e Esteves (1998) apresentam um referencial 

teórico que envolve o uso destes termos. 

 As características atribuídas, pelos autores supracitados, a esse tipo particular de 

zona úmida, permitem perceber que as lagoas intermitentes do semi-árido paraibano se 

enquadram nas configurações definidas, apesar das diferentes terminologias adotadas. 

 Neste contexto, pode-se afirmar que as lagoas do semi-árido paraibano são massas 

de água acumuladas nas depressões topográficas rasas e estão entre os ecossistemas 

aquáticos lênticos incluídos na categoria das “águas interiores”, segundo divisão da 

geografia física para os ambientes aquáticos. Esta categoria de “águas interiores” também 

aparece no sistema de classificação das zonas úmidas do Ramsar (Ramsar Convention 

Bureau 1997), que subdivide as zonas úmidas de importância internacional em três grandes 

grupos – “Marinha e Costeira”, de “Interior” e “Construída”. 
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 Os inventários da biota das zonas úmidas permitem aos biólogos e planejadores 

entenderem a distribuição e abundância relativa das espécies aquáticas e das comunidades 

mais importantes e a selecionar os locais mais apropriados para conservação de táxons 

raros e de comunidades naturais intactas (Seaman 2002). As informações também podem 

ser usadas por comparar biota de sistemas manipulados versus naturais. 

 O objetivo deste trabalho foi realizar o inventário da fauna de macroinvertebrados 

das lagoas intermitentes do semi-árido paraibano. 

 

6.2. Material e métodos 

 Para este inventário da fauna de macroinvertebrados das lagoas do semi-árido 

paraibano foram realizadas de uma a duas coletas em 1998 e 2001, em cada uma das 33 

lagoas selecionadas, exceto nas Lagoas Couro, Jurema e João Abreu, onde as amostragens 

para este fim ocorreram ao longo de toda fase úmida (1999 e 2001). 

 As coletas de macroinvertebrados para este fim foram do tipo qualitativa. Em cada 

lagoa foi realizado varreduras usando uma rede aquática tipo “D” (aproximadamente 0,2 

mm abertura de malha): (i) no sedimento da região marginal, (ii) na região central da lagoa 

e (iii) entre as macrófitas aquáticas. 

 Durante a fase de seca, foram coletadas amostras de sedimento de vários locais das 

lagoas para descobrir formas de resistência dos macroinvertebrados ao evento da seca (se é 

que havia alguma). No laboratório, tais amostras foram hidratas com água filtrada e sem 

cloro dentro de bandejas cobertas por uma tela. Após um período de espera de 48 e 72 

horas, as amostras foram examinadas através de um estereoscópio (40x). 
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5.2.1. Classificação das lagoas 

 Pela Classificação Hidrogeomórfica proposta por Barreto (2001), as lagoas 

intermitentes podem ser de dois tipos: Depressional (Isolada fechada ou Isolada aberta) e 

Fluvial ou Ribeirinha (Marginal e Não marginal). 

 Em toda a região semi-árida paraibana são encontradas os tipos Depressional e 

Fluvial. Estas lagoas se formam nas depressões topográficas rasas onde a elevação dos 

contornos “fechada” e “aberta” permite o armazenamento tanto da água que se precipita 

diretamente na bacia depressionada, como do escoamento superficial. 

 

5.2.2. Fonte de inundação 

 Nos sistemas fechados as entradas de água são exclusivamente da chuva e 

escoamento superficial e a saída pela evaporação, não havendo interfluxos com águas 

subterrâneas. As lagoas nas Figuras 5.1a-c são bons exemplos de lagoas isoladas fechadas 

na região da Borborema. 

 As lagoas depressional aberta, as entradas são provenientes da chuva e escoamento 

superficial. Estas podem apresentar, nos momentos de “pico” das contribuições 

superficiais, um fluxo horizontal bem definido por canais naturais de drenagem, 

com uma dinâmica de entrada e saída horizontal como conseqüência da declividade do 

terreno. Essa dinâmica se mantém apenas enquanto há um certo volume de entrada de 

água. Uma vez cessada a entrada de água, cessa também a vazão de saída, e a evaporação 

passa a ser os principais fenômenos de perda de água do sistema. As lagoas nas Figuras 

5.1d, e são bons exemplos de lagoas isoladas abertas na região do Sertão. 

 Lagoas fluviais ocorrem nos corredores ripários dos rios e riachos. Elas tanto se 

formam nas margens dos rios como nas proximidades destes.  A lagoas na Figura 5.1f  
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FIGURAS 5.1a. Lagoa Ponta 

da Serra na Mesorregião da 

Borborema durante a fase de 

cheia do ciclo hidrológico de 

1999. 
 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIGURAS 5.1b. Lagoa Jurema 

na Mesorregião da Borborema 

durante fase de cheia do ciclo 

hidrológico de 1999. 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIGURAS 5.1c. Lagoa Couro 

na Mesorregião da Borborema 

durante a fase cheia do ciclo 

hidrológico de 1999.  
 

 



V – Inventário da fauna de macroinvertebrados em uma zona úmida 47

ilustra este tipo de lagoa fluvial, subclasse marginal. 

 As lagoas depressionais apresentam um substrato com textura que varia de argilosa 

a muito argilosa, moderado a imperfeitamente drenado, plástico e pegajoso quando 

molhado e duro e fendilhado quando seco, formando as chamadas gretas de ressecamento. 

As lagoas fluviais, por suas posições geográficas, apresentaram um substrato de textura 

média a argilosa, moderado a imperfeitamente drenado, plástico e ligeiramente pegajoso, 

firme e friável (Barreto 2001). 

 

5.2.3. Duração da fase úmida 

 Na Mesorregião da Borborema, cuja superfície está numa altitude compreendida 

entre 400 e 800 metros, o tempo de permanência da água nas lagoas varia de 2-3 semanas a 

3-4 meses. Esta mesorregião é a área de maior vulnerabilidade climática do semi-árido 

paraibano. Já na Mesorregião do Sertão, cujas altitudes variam entre 200 a 400 metros, a 

duração da inundação das lagoas pode durar cerca de 6-10 meses, dependendo dos ciclos 

hidrológicos anuais. Esta mesorregião conta com um potencial hídrico muito superior ao da 

Borborema, devido ao seu grande número de superfícies inundáveis e ao fato dela englobar 

a maior rede hidrográfica do Estado da Paraíba, a do Rio Piranhas (Governo do Estado da 

Paraíba, 1985). 

 

5.2.4. Macrófitas aquáticas 

 Algumas espécies de macrófitas apresentam uma boa distribuição entre as lagoas 

deste estudo, destacando-se a Echinodorus sp. encontrada em 17 lagoas, a Potamogeton 

sp., em 12 lagoas, e a Nymphaea sp., Eichhornia sp. e Eleocharis sp, encontradas em 11 

lagoas cada. Por outro lado, algumas espécies crescem apenas em determinadas lagoas, 
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como é o caso de Hidrodictium reticulata (Lagoa Angiquinhos em Monteiro), Pontederia 

cordata (Lagoa Curicaca em Cajazeiras) e de Salvinia sp (Lagoa Santo Antônio em 

Cajazeiras) (Barreto 2001). 

 Para mais informações sobre material e método e área de estudo veja o capítulo III e 

IV desta tese. 

 

5.3. Resultados 

 A Figura 5.2 indica a localização das lagoas intermitente envolvidas neste 

inventário e a Tabela 5.1 a Classificação Hidrogeomórfica das mesmas. Todas as lagoas 

amostradas têm uma superfície alagada inferior a 5 hectares. O valor máximo de 

profundidade registrada entre as lagoas foi de 1,0 m (Lagoa Antenor Navarro), enquanto 

que a média das profundidades nas demais foi de 0,30 m. 

 Os valores de salinidade entre as lagoas amostradas foram muitos baixos. A média 

de salinidade ficou em torno de 0,1 g L-1. O maior valor de salinidade registrado foi de 0,5 

g L-1 (Lagoa Cajazeirinhas). Com este perfil todas elas podem ser caracterizadas como 

lagoas de água doce. Por sua vez, os valores da condutividade elétrica e do oxigênio 

dissolvido  entre as lagoas variou 93-490 µm cm-1 (138 ± 71) e de 3,8-8,9 mg L-1 (6,4 ± 

1,4), respectivamente. Em geral, as lagoas da Mesorregião do Sertão mostraram valores de 

condutividade elétrica mais elevado que as da Borborema. 

 A maioria das lagoas amostradas parece ter ainda muitas características do seu 

estado natural, i.e., com pouca interferência antrópicas. As exceções incluem, as Lagoas 

Carnaúba Seca e Canutos que tiveram suas funções naturais muito alteradas pela pratica 

do agro-ecossistema. Outras lagoas como as Barbosa, Riacho Verde, Beira Rio Piranhas e a 
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FIGURA 5.1d. Lagoa Santo 

Antonio na Mesorregião do 

Sertão durante a fase de cheia 

do ciclo hidrológico de 2001. 

 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIGURA 5.1e. Lagoa 

Itaporanga na Mesorregião do 

Sertão durante a fase de cheia 

do ciclo hidrológico de 2001. 

 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIGURA 5.1f. Lagoa Beira do 

Rio Piranhas na Mesorregião do 

Sertão durante a fase secando 

do ciclo hidrológico de 2001. 
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do Alto da Serra as culturas de subsistência tomam apenas parte de suas várzeas, 

acompanhando gradativamente, a dessecação destas lagoas. Talvez por isto, o nível de 

impacto observado nelas seja menor do que os registrados nas lagoas mencionadas 

anteriormente. 

 

5.3.1. Inventário 

 O resultado do inventário da fauna de macroinvertebrados está sumarizado na 

Tabela 5.2. Um total de 103 espécies foi registrada (média de 3,1 espécies por lagoa), 

distribuídas em 56 famílias. Destas 103 espécies, nove espécies foram registradas apenas 

nas lagoas da mesorregião da Borborema e 16 unicamente nas lagoas do Sertão. 

 Na mesorregião da Borborema foram encontradas 87 espécies (média de 8,7 por 

lagoa), distribuídas em 47 famílias [Apêndice 5.1]. O maior número de espécies 

identificadas foram da classe Insecta (79,3%). Entre os não-insetos, a maior riqueza 

taxonômica foi de Oligochaeta (12,6%) e Mollusca (3,4%). 

 Na Mesorregião do Sertão foram identificadas 94 espécies (média de 4,3 espécies 

por lagoa), pertencentes a 53 famílias [Apêndice 5.2]. O maior número de espécies 

encontradas foi também da classe Insecta (76,6%). Annellida contribui com 16,0% do 

número de espécies e Mollusca com apenas 3,2%. 

 Nas Tabelas 5.3 e 5.4 consta o número de lagoas em que os insetos e não-insetos, 

respectivamente, foram encontrados e, também, as espécies mais comuns (em termo de 

distribuição) nesta zona úmida. 
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5.3.2. Táxons raros 

Neste inventário, os táxons indicados abaixo foram encontrados nas amostras em 

pequeno número e, no máximo em duas lagoas, entre todas aquelas amostradas, tendo por 

isto recebido este status: 

 

 

 
 

FIGURA 5.2. Mapa do Estado da Paraíba com a localização das 33 lagoas intermitentes 
nas Mesorregiões da Borborema e do Sertão, onde foi realizado o inventário da fauna de 
macroinvertebrados. 

 
Oligochaeta: 

Opisticysta sp. [Opistacystidae]: Lagoas Carnaúba Seca e Canutos. 
Pristinella sp. [Naididae]: Lagoas Beira do Rio e Chico Gomes. 

Odonata: 

Aphylla sp. [Gomphidae]: Lagoas Seca e Riacho Verde. 

Heteroptera: 

Saldidae gen. sp. [Saldidae]: Lagoas São Gonçalo e Canutos. 
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Microvelia sp. [Veliidae]: Lagoas Couro e Angiquinho. 

Collembola: 

Sminthuridae gen. sp. [Sminthuridae]: Lagoa Couro. 

Coleóptera: 

Hydactus sp. [Dytiscidae]: Lagoas Jurema e Soledade. 

Dryopidae gen. sp. [Dryopidae]: Lagoa Curicaca. 

Carabidae gen. sp. [Carabidae]: Lagos Patos e São Gonçalo. 

Díptera: 

Microdentipes sp. [Chironomidae]: Lagoa Encanto 

Pentaneura sp. [Chironomidae]: Lagoas Serra de Tavares e Chico Gomes. 

 

5.3.3. Classificação com base na tolerância ou escapatória ao evento da seca 

 Os macroinvertebrados encontrados nas lagoas intermitentes do semi-árido 

paraibano, listados na Tabela 5.3, só puderam ser classificados pelo sistema de Wiggins et 

al. 1980 (modificado por Williams 1985), nos seguintes grupos: 

• Grupo A (Grupo I de Wiggins et al. 1980): consiste de residentes permanentes que 

têm um estágio resistente de repouso ou diapausa (ovo ou embrião desnudo), sendo, 

portanto, apenas capazes de dispersão passiva. Dos organismos listados na Tabela 

5.3 (Nematoda, Anostraca, Clitellata) podem ser incluídos neste grupo. 

• Grupo B (Grupo II de Wiggins et al. 1980): reúne animais que são capazes de 

dispersão ativa, mas que estão tipicamente presentes durante a estação seca 

numa forma dormente (larva quiescente). As espécies de Mollusca listadas na Tabela 5.3 

podem ser  inser idos neste  grupo.  Na Lagoa João Abreu,  muitas  espécimes  

de Pomacea lineata foram coletadas, em estado de dormência, enterradas a 20 cm 
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TABELA 5.2. Lista das espécies de macroinvertebrados coletadas em 33 lagoas intermitentes do 

semi-árido paraibano [Mesorregiões da Borborema (Bb) e Sertão (So)] durante a fase úmida de 

1998 e 2001. 

No. de Lagoas % Σ das No. de Lagoas % Σ  das Espécies 
 Bb So lagoas

Espécies 
 Bb So Lagoas

DORILADA    Perytremes sp – 5 15 
Eudorilaimus spp 4 3 21 Tramea sp 6 9 45 
CLITELLATA    Anax sp 4 10 42 
Brinkhurstia americanus 3 2 15 Lestes sp 4 7 33 
Brinkhurstia sp 5 4 27 Coriphaeshna sp 3 3 18 
Opistocysta sp – 2 6 Coenagrionidae gen. spp 6 6 36 
Pristina proboscidea 2 4 18 HEMIPTERA    
Pristinella sp – 2 6 Belostoma sp 6 9 45 
Dero obtusa 4 2 18 Buenoa sp 5 10 45 
Dero (D.) 3 9 36 Mesovelia sp 6 5 33 
Dero (Aulophorus) 4 5 27 Notonecta sp – 3 9 
Nais sp 2 3 15 Saldidae gen sp – 2 6 
Allonais paraguayensis 3 – 9 Neoplea sp 5 5 30 
Allonais sp 4 4 24 Gelastocoridae gen spp 3 2 15 
Bothrioneurum sp 2 2 12 Ranatra sp 3 2 15 
Paranadrilus sp 4 3 21 Heterocorixa sp 5 6 33 
HIRUDINEA    Pelocoris sp 4 4 24 
Helobdella sp 6 4 30 Microvelia sp 2 3 15 
Gloiobdella sp 6 2 24 HOMOPTERA    
Erpobdella sp – 3 9 Cicadellidae gen sp 1 – 3 
MOLLUSCA    Aphididae gen. sp 2 3 15 
Biomphalaria straminea 9 11 60 ORTHOPTERA    
Drepanotrema sp – 5 15 Gryllotalpidae gen sp – 1 3 
Pomacea lineata 3 3 18 LEPIDOPTERA    
Physella sp 5 6 33 Pyralidae gen sp 5 5 30 
Melanoides turbeculatar – 3 9 TRICHOPTERA    
ANOSTRACA    Branchycentrus sp 1 3 12 
Dendrocephalus sp 7 9 45 COLEOPTERA    
INSECTA    Tropisternus sp 8 16 73 
COLLEMBOLA    Berosus sp 7 8 45 
Sminturidae gen sp 1 – 3 Hydrobius sp 5 3 24 
EPHEMEROPTERA    Enochrus sp 3 3 18 
Callibaetis sp 4 8 36 Derallus sp 3 3 18 
Caenis sp. 3 4 21 Cybister sp 3 6 27 
ODONATA    Uvarus sp 3 2 15 
Aphylla sp – 2 6 Laccodytes sp 4 4 24 
Erytrodiplax sp 3 7 30 Laccophilus sp 5 4 27 
Erythemis sp 2 2 12 Derovatellus sp 6 8 48 
Mycrathyria sp 3 3 18 Hydactus sp 2 – 6 
Orthemis sp 2 5 21 Bidessonotus sp 4 – 12 
Pantala sp 7 10 51 Thermonectus sp 6 6 36 
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TABELA 5.2. Continuação. 
 

Número de Lagoas % Σ das Número de Lagoas % Σ dasEspécies 
 Borborema Sertão lagoas

Espécies 
 Borborema Sertão lagoas

Mesonoterus sp 7 7 42 Dicrotendipes sp 6 4 30 
Stenelmis sp 4 6 30 Labrundinia sp 3 – 9 
Staphylinidae gen sp 3 5 24 Microtendipes sp – 1 3 
Chrysomelidae gen spp 2 3 15 Monopelopia sp 3 7 30 
Driopidae gen sp – 1 3 Polypedilum sp 7 4 33 
Curculionidae gen spp 6 7 39 Parachironomus sp 3 3 18 
Hydraenidae gen sp 2 2 33 Tanytarsus spp 7 4 33 
Carabidae gen sp – 2 6 Zavreliella sp – 4 12 
Haliplus sp. 5 – 15 Aedes sp 3 5 24 
DIPTERA    Anopheles sp 6 3 27 
Ceratopogoninae gen. 
spp 5 9 42 Culex sp 2 3 15 
Chironomus spp 8 9 51 Hydrellia sp 3 3 18 
Procladius sp 7 4 33 Odontomyia sp 3 4 21 
Goeldichironomus sp 3 5 24 Eristalis sp 1 2 9 
Pentaneura sp – 2 6 Tabanus sp 3 4 21 
Ablabesmyia sp 6 5 33 Chaoborus sp 4 2 18 

Coelotanypus sp 4 9 39 
Dolichopodidae gen 
spp 3 3 18 

Clinotanypus sp – 3 9 Sciomyzidae gen spp 2 2 12 
 

de profundidade no sedimento seco desta lagoa; e 

• Grupo C (Grupo IV de Wiggins et al. 1980) consiste de animais, tipicamente 

insetos, capazes de dispersão ativa e que têm uma presença descontinua em 

ambientes temporários; eles evitam todo o período de seca, migrando para águas 

permanentes antes da seca completa da zona úmida. Este grupo enquadra os 

Heteroptera (Belostomatidae, Notonectidae, Mesoveliidae, Pleidae, Nepidae, 

Corixidae, Naucoridae e Veliidae) e os Coleoptera em geral, listados na Tabela 5.3. 

 

 Neste primeiro esforço de classificação não foi possível identificar entre 

os macroinvertebrados coligidos espécimes que pudessem ser enquadrados no Grupo D.
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Este Grupo D [Williams (1985), substituiu o grupo III de Wiggins et al.]. Ele inclui 

animais destituídos de um estágio de resistência à seca no seu ciclo de vida, 

mas que possuem habilidade de dispersão, excepcionalmente boa, o que permitem a eles 

uma presença ainda que descontinua em zonas úmidas temporárias. 

Não obstante, a forma de resistência para os macroinvertebrados sugeridas no 

Grupo A da classificação acima precisa de validação para esta fauna nas zonas úmidas 

intermitentes do semi-árido brasileiro. 

 
FIGURA 5.4. Número de lagoas do semi-árido paraibano onde os não-insetos foram coletados e as 

espécies mais comuns (em termo de distribuição) nesta zona úmida (1998 e 2001). 

 

  NÃO-INSETOS 
  Dorilamida Oligochaeta Hirudinea Mollusca Anostraca 
Número de spp.  (1) (11) (2) (3) (1) 

Número de lagoas  (7) (22) (16) (27) (16) 
Eudorilaimus sp.  (7)     
Dero (A.)   (12)    
Helobdela sp.    (10)   
B. straminea     (20)  
Dendrocephalus sp.      (16) 

 

5.4. Conclusões 

 Baseado no presente estudo é possível concluir, de um modo geral, que: 

 as lagoas envolvidas neste inventário representam recursos aquáticos importantes 

para diversidade da fauna de macroinvertebrados aquáticos e, também, muito 

valiosas para as populações humanas nessa região semi-árida; 

 diferenças locais da hidrologia, freqüência de enchimento, geomorfologia de bacia, 

entre outros fatores, resultam em diferenças entre as lagoas intermitentes na mesma 

área e mesmo tempo. 

 todas as lagoas aqui estudadas estão sujeitas a perturbações hidrológicas, i.e., seca 

imprevisível que interrompem o ciclo de vida dos macroinvertebrados e de outras 

biotas residentes; 
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 os macroinvertebrados dessas lagoas intermitentes neste estudo, a exemplo do que 

ocorre em outras zonas úmidas intermitentes, constituem uma parte importante da 

dieta de populações de peixes e de outros vertebrados (e.g. aves). A diversidade e 

abundância destes e de outros vertebrados que mantêm um elo trófico entre estes 

sistemas aquáticos e terrestres, podem ser uma conseqüência direta do estoque de 

invertebrados na alimentação deles, na região semi-árida brasileira; 

 a diversidade da fauna de macroinvertebrados é relativamente alta se for comparada 

com muitas zonas úmidas permanente; 

 uma ampla gama de grupos faunísticos ocorre nestas lagoas, dependendo em grande 

parte, do tempo de duração da inundação. Muitas espécies são restritas de zonas 

úmidas temporárias, por exemplo, todas espécies de anostracas e de outras espécies 

de invertebrados coletados, mas não considerados neste inventário (e.g., 

Conchostracoda, Ostracodas entre outros); 

 possa predominar nestas lagoas, considerável endemismo de espécies em nível 

regional e até continental. 

 

5.5. Recomendações 

5.5.1. Para os inventários futuros 

 Outros inventários futuros da fauna de invertebrados em zonas úmidas naturais no 

semi-árido brasileiro deveriam: 

(i) priorizar locais específicos e hábitats durante as diferentes fases do ciclo 

hidrológico; 

(ii) refinar o método de amostragem, concentrando esforços na coleta de grupos 

mais restritos a estas zonas úmidas, especialmente a fauna de microcrustáceos; e 
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(iii) concentrar mais esforços na identificação taxonômica, visando o 

reconhecimento dos indivíduos coletados em nível de espécies. 

Isto representaria um avanço no conhecimento da fauna, maximizaria custos e 

resultaria em dados mais específicos a serem coletados. 

 

5.5.2. Para a conservação 

 Tendo em vista o exposto acima e a relevância destas lagoas na paisagem da região 

semi-árida brasileira, é sugerido aos administradores públicos dos recursos naturais que 

considerem esta zona úmida (a exemplo de outras nesta região) como de importância 

estratégica, principalmente para produção de invertebrados e como refúgio para a 

diversidade da biota aquática e associada. 
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APÊNDICE 5.1. Lista de ocorrência das espécies de macroinvertebrados nas 11 lagoas 

intermitentes da Mesorregião da Borborema (semi-árido paraibano) durante a fase úmida de 1998 e 

de 2001. 

 
Espécies Lagoa (ver: tabela 1) Espécies Lagoa (ver: tabela 1) 

EUDORILAIMIDAE  MESOVELIIDAE  
Eudorilaimus spp 2,5,6,8 Mesovelia sp 1,2,3,5,6,11 
ALLUROIDIDAE  PLEIDAE  
B. americanus 1,2,11 Neoplea sp 1,3,5,10,11 
Brinkhurstia sp 2,3,4,5,7 GELASTOCORIDAE  
NAIDIDAE  Gelastocoridae gen spp 1,5,10 
P. proboscidea  1,2 NEPIDAE  
D. obtusa 1,2,10,11 Ranatra sp 1,4,10 
Dero (D.) 5,10,11 CORIXIDAE  
Dero (A.) 3,6,9,11 Heterocorixa sp 1,3,4,6,10 
Nais sp 3,6, NAUCORIDAE  
A. paraguayensis 1,2,11 Pelocoris sp 1,2,3,11 
Allonais sp 4,6,11 VELIIDAE  
TUBIFICIDAE  Microvelia sp 1,6 
Bothrioneurum sp 1,10 CICADELLIDAE  
P. descolei 1,4,6,10 Cicadellidae gen sp 1 
GLOSSIPHONIIDAE  APHIDIDAE  
Helobdella sp 1,2,3,7,9,11 Aphididae gen. sp 1,6 
Gloiobdella sp 2,3,5,10 PYRALIDAE  
PLANORBIDAE  Pyralidae gen sp 1,4,7,9,11 
B. straminea 1,2,3,5,6,7,8,9,11 BRANCHYCENTRIDAE  
P. lineata 3,4,10 Branchycentrus sp 1 
PHYSIDAE  HYDROPHILIDAE  
Physella sp 1,2,3,5,6 Berosus sp 1,2,3,5,6,10,11 
THAMNOCEPHALIDAE  Derallus sp 3,6 
Dendrocephalus sp. 1,2,3,4,7,8,11 Enochrus sp 1,5,10 
SMINTURIDAE  Hydrobius sp 1,2,3,5,11 
Sminturidae gen sp 1 Tropisternus sp 1,2,3,4,7,9,10,11 
BAETIDAE  DYTISCIDAE  
Callibaetis sp 1,2,3,8 Bidessonotus sp 1,2,10,11 
CAENIDAE  Cybister sp 1,4,7 
Caenis sp 1,5,6 Derovatellus sp 1,2,3,5,10,11 
LIBELLULIDAE  Hydactus sp 2,4 
Erytrodiplax sp 1,6,11 Laccodytes sp 1,2,3,11 
Erythemis sp 1,4, Laccophilus sp 1,2,3,4,9 
Mycrathyria sp 1,6,11 Thermonectus sp 1,2,3,6,7,10 
Orthemis sp 1,4, Uvarus sp 1,2,10 
Pantala sp 1,2,5,6,8,10,11 NOTERIDAE  
Tramea sp 1,5,6,7,10,11 Mesonoterus sp 1,3,4,5,7,8,10 
AESCHINIDAE  ELMIDAE  
Anax sp 1,3,4,11 Stenelmis sp 2,5,6,9 
Coriphaeshna sp 1,5,10 STAPHYLINIDAE  
LESTIDAE  Staphylinidae gen sp 1,2,11 
Lestes sp 1,2,3,7 CHRYSOMELIDAE  
COENAGRIONIDAE  Chrysomelidae gen sp 2,3 
Coenagrionidae gen spp 1,2,3,6,10,11 CURCULIONIDAE  
BELOSTOMATIDAE  Curculionidae gen spp 1,2,3,6,8,11 
Belostoma sp 1,2,4,7,8,11 HYDRAENIDAE  
NOTONECTIDAE  Hydraenidae gen sp 2,3 
Buenoa sp 1,2,3,5,8 HALIPLIDAE  
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APÊNDICE 5.1. Continuação. 
 

Espécies Lagoa (ver: tabela 1) Espécies Lagoa (ver: tabela 1) 
Haliplus sp 1,4,5,10,11  Anopheles sp 1,2,4,5,9,11 
CERATOPOGONIDAE   Culex sp 1,3 
Ceratopogoninae gen spp 1,5,6,8,11  EPHYDRIDAE  
CHIRONOMIDAE   Hydrellia sp 2,5,10 
Ablabesmyia sp 1,3,4,7,10,11  STRATIOMYIDAE  
Chironomus spp 1,2,3,5,6,7,8,11  Odontomyia sp. 1,3,9 
Coelotanypus sp 1,2,3,11  SYRPHIDAE  
Dicrotendipes sp 1,2,3,9,10,11  Eristalis sp 2 
Goeldichironomus sp 1,4,10  TABANIDAE  
Labrundinia sp 1,5,11  Tabanus sp 1,2,4 
Monopelopia sp 1,5,8  CHAOBORIDAE  
Procladius sp 1,2,5,6,7,9,11  Chaoborus s. 1,4,7,10 
Polypedilum sp 1,3,5, 8,9,10  DOLOCHOPODIDAE  
Parachironomus sp 1,4,5  Dolicopodidae gen spp 1,9,11 
Tanytarsus spp 1,2,3,6,8,9,10  SCIOMYZIDAE  
CULIDAE   Sciomyzidae gen spp 1,5 
Aedes sp. 1,4,9    
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APÊNDICE 5.2: Lista de ocorrência das espécies de macroinvertebrados nas 22 lagoas 

intermitentes da Mesorregião do Sertão (semi-árido paraibano) durante a fase úmida de 1998 e de 

2001. 

 
Espécies Lagoa (ver: tabela 1)  Espécies Lagoa (ver: Tabela 1) 

EUDORILAIMIDAE   Mycrathyria sp 21,27,32 
Eudorilaimus sp 15,23,30  Orthemis sp 16,21,26,30,31 
ALLUROIDIDAE 
 

 
 

Pantala sp 
 

13,15,19,20,22,23,26, 
27,29,33 

B. americanus 16,29  Perytremes sp 16,24,25,30,31 
Brinkhurstia sp 15,18,26,29  Tramea sp 14,16,20,22,26,27,28,32,33
OPISTOCYSTIDAE   AESCHINIDAE  
Opistocysta sp 
 

13,24 
 

Anax sp 
 

13,16,18,19,23,24,25,26, 
31,33 

NAIDIDAE   Coriphaeshna sp 14,16,21 
P. proboscidea 21,23,28,32  LESTIDAE  
Pristinella sp 20,25  Lestes sp 14,15,20,26,27,31,33 
D. obtusa 23,27  COENAGRIONIDAE  
Dero (D.) 
 

13,14,15,17,18,20,23, 
24,28  

Coenagrionidae gen spp 
 

12,14,17,22,26,31 

Dero (A.) 13,14,19,26,28  BELOSTOMATIDAE  
Nais sp 16,28,33  Belostoma sp 14,16,20,22,26,27,28,32,33
Allonais sp 16,19,24,25  NOTONECTIDAE  

TUBIFICIDAE 
 

 
Buenoa sp 
 

13,16,18,19,23,2425,26, 
31,33 

Bothrioneurum sp 16,21  MESOVELIIDAE  
P. descolei 15,22,24  Mesovelia sp 13,23,29,30,31 
GLOSSIPHONIIDAE   NOTONECTIDAE  
Helobdella sp 14,28,30,31  Notonecta sp 21,23,30 
Gloiobdella sp. 19,22  SALDIDAE  
ERPOBDELLIDAE   Saldidae gen sp 12,24 
Erpobdella sp. 25,26,31  PLEIDAE  
PLANORBIIDAE   Neoplea sp 29,30,31,32,33 
B. straminea 
 

12,14,17,20,21,23,28, 
29,31,32,33  

GELASTOCORIDAE 
 

 

Drepanotrema sp. 12,24,26,32,33  Gelastocoridae gen spp 235,30 
P. lineata 22,30,31  NEPIDAE  
PHYSIDAE   Ranatra sp 14,32 
Physella sp 16,26,28,30,31,32  CORIXIDAE  
THIARIDAE   Heterocorixa sp 14,17,30,31,32,33 
M. turbeculata 12,20,22  NAUCORIDAE  
THAMNOCEPHALIDAE   Pelocoris sp 23,30,31,33 
Dendrocephalus sp 
 

14,17,19,21,25,27,29, 
31,33  

VELIIDAE 
 

 

BAETIDAE   Microvelia sp 15,17,23 
Callibaetis sp 
 

13,14,21,23,24,26,28, 
32  GRYLLOTALPIDAE 

 

CAENIDAE   Gryllotalpidae gen sp 12 
Caenis sp 25,30,32,33  APHIDIDAE  
GOMPHIDAAE   Aphididae gen. sp 22,30,31 
Aphylla sp 27,31  PYRALIDAE  
LIBELLULIDAE   Pyralidae gen sp 14,17,30,32,33 
Erytrodiplax sp 14,18,23,25,29,30,32  BRANCHYCENTRIDAE  
Erythemis sp 22,24  Branchycentrus sp 19,26,31 
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APÊNDICE 5.2. Continuação. 
 

Espécies Lagoa (ver: tabela 1)  Espécies Lagoa (ver: tabela 1) 
HYDROPHILIDAE   CHIRONOMIDAE  
Berosus sp 12,16,19,29,30,31,32,33  Ablabesmyia sp 13,22,28,29,30 
Derallus sp 30,32,33  Clinotanypus sp 16,19,27 
Enochrus sp 
 

30,32,33  Coelotanypus sp 
 

13,14,21,24,26,28,31,32,
33 

Hydrobius sp 12,16,32  Dicrotendipes sp 15,18,19,29 
Tropisternus sp 
 

12,13,15,16,17,18,19,23,
24,30,31,32,33 

 Goeldichironomus sp 
 

13,14,19,24,30 

DYTISCIDAE   Monopelopia sp 13,18,21,24,26,28,29 
Cybister sp 14,15,21,22,23,27  Parachironomus sp 12,13,29 
Derovatellus sp 13,14,19,29,30,3132,33  Pentaneura sp 21,25 
Laccodytes sp 26,30,31,33  Polypedilum sp 15,21,30,31 
Laccophilus sp 12,21,29,33  Procladius sp 14,15,17,20 
Thermonectus sp 12,14,26,27,32,33  Tanytarsus spp 14,17,21,22 
Uvarus sp 14,26  Zavreliella sp 17,28,32,33 
NOTERIDAE   CULIDAE  
Mesonoterus sp 16,19,25,29,30,32,33  Aedes sp. 13,19,21,24,32 
ELMIDAE   Anopheles sp 13,21,23 
Stenelmis sp 12,14,29,30,31,33  Culex sp 15,24,26 
STAPHYLINIDAE   EPHYDRIDAE  
Staphylinidae gen sp 12,29,32  Hydrellia sp 19,23,32 
CHRYSOMELIDAE   STRATIOMYIDAE  
Chrysomelidae gen spp 12,29,32  Odontomyia sp. 29,30,32,33 
DRIOPIDAE   SYRPHIDAE  
Driopidae gen sp. 29  Eristalis sp 13,30 
CURCULIONIDAE   TABANIDAE  
Curculionidae gen spp 12,15,19,21,24,30,32  Tabanus sp 12,21,26,28 
HYDRAENIDAE   CHAOBORIDAE  
Hydraenidae gen spp 30,32  Chaoborus sp 29,30 
CARABIDAE   DOLOCHOPODIDAE  
Carabidae gen spp 12,30  Dolichopodidae gen spp 14,26,27 
CERATOPOGONIDAE   SCIOMYZIDAE  
Ceratopogoninae gen spp 
 

13,14,16,17,18,19,22,23,
28 

 Sciomyzidae gen spp 
 

17,20 

 

 

 
 

 

 

 



 

 

VI− DIVERSIDADE DE MACROINVERTEBRADOS EM LAGOAS 
INTERMITENTES COM DIFERENTES NÍVEIS DE 
ESTABILIDADE HIDROLÓGICA 

 

 

6.1. Introdução 

 A diversidade de espécies vária muito no espaço e no tempo. Muitas hipóteses têm 

sido formuladas sobre os fatores que influenciam na riqueza e em outras medidas de 

diversidade de espécies (Palmer 1994). A maioria dos autores postula que apenas um 

pequeno número de fatores seja os responsáveis pela maioria das variações da riqueza na 

natureza. 

 Quatro importantes hipóteses sobre o papel funcional da diversidade de espécies em 

ecossistemas foram formulados: (i) hipótese diversidade-estabilidade (MacArthur 1955), 

prediz que as comunidades ecológicas aumentarão em produtividade e em habilidade para 

se recuperarem de perturbação com o aumento do número de espécies. Assim, todas as 

espécies são importantes para o desempenho do ecossistema; (ii) hipótese do ‘rebite’ 

(Ehrlich & Ehrlich 1991) assume uma relação não linear entre riqueza de espécies e a 

função do ecossistema; (iii) hipótese do ‘seguro’ ou da ‘redundância’ (Walker 1992) 

amplia a hipótese do ‘rebite’ pela segregação de espécies em grupos funcionais. A perda de 

uma de várias espécies afiliadas ao mesmo grupo funcional é de pequena conseqüência 

para o desempenho do ecossistema em relação a uma perda de espécies sem análogo 

funcional. A hipótese da ‘redundância’ é um refinamento da hipótese do ‘rebite’; e (iv) 

hipótese ‘idiossincrática’ (Lawton 1994) propõe a importância de todas as espécies para os 

processos do ecossistema. 
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 Dos quatro conceitos acima, a hipótese da ‘redundância’ é apoiada fortemente pelo 

modelo de Yachi & Loreau (1999) que descobriu dois dos principais seguros sobre a 

riqueza de espécies e a produtividade do ecossistema. Evidência experimental, originada 

principalmente de sistemas terrestres, sugere um aumento mais lento na produtividade 

(Naeem et al. 1994, Tilman et al. 1996), ‘confiabilidade’ (Naeem & Li 1997) e estabilidade 

(Tilman & Downing 1994) em comunidades de planta com o aumento da riqueza de 

espécies. Existe também evidência para rejeitar a visão de que melhoria dos processos de 

ecossistema depende de riqueza de espécies mais alta (Wardle et al. 1997, McGrady-Steed 

& Morin 2000). 

 A perturbação é tida como um dos principais fatores que influencia na variação da 

diversidade de espécies (e.g., Connell 1978, Huston 1979, 1994, Noss 1996, Buckling et al. 

2000). A intensidade, freqüência e a área da perturbação podem determinar a abundância e 

a riqueza de espécies de uma comunidade (Abugov 1982, Sousa 1985, Huston 1994, 

Townsend et al. 1997). O aumento da intensidade da perturbação pode remover mais 

indivíduos, mais espécies e mais recursos alimentares necessários na recolonização. Se a 

freqüência da perturbação for maior que a taxa de exclusão competitiva, a diversidade pode 

ser mantida em um nível alto (Huston 1979). Aumentando a extensão da área perturbada 

remove-se mais indivíduos, reduzindo conseqüentemente o “pool” local de colonizadores 

em potencial. Embora todos os três aspectos da perturbação possam afetar a riqueza de 

espécies (Sousa 1985), pouco se sabe sobre as suas interações (Death & Winterbourn 

1995). 

 Talvez o conceito mais difundido de manutenção da diversidade sob condições de 

não equilíbrio seja o da hipótese da perturbação intermediária - HPI (Grime 1973a, b, Horn 

1975, Connell 1978, Huston 1979, 1994), a qual continua sendo uma hipótese importante 
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para explicar os efeitos de perturbação ecológica (Collins et al. 1995; Hiura 1995; Hacker 

& Gaines 1997; Dial & Roughgarden 1998; Wilkinson 1999). Esta hipótese postula: (i) que 

a perturbação física impede as espécies dominantes de excluir outras espécies da 

comunidade e (ii) que a coexistência de espécies em freqüências intermediária de 

perturbação requer um meio termo entre eficácia competitiva e tolerância à perturbação 

(Petraitis et al. 1989) e, uma estrutura de metapopulação, com a perturbação afetando 

apenas uns poucos “patches” num dado momento (Rosenzweig 1995, Levin & Paine 1974). 

A HPI está baseada na premissa de que a identidade de espécies dominantes muda 

após as perturbações, com táxons que imigram e se reproduzem rapidamente (estrategistas 

r) sendo os primeiros a explorar os hábitats recentemente expostos, mas que são 

progressivamente deslocados por espécies mais competitivas que apresentam taxa de 

imigração mais lenta (estrategistas k) (Biggs & Smith 2002). Em intensidades 

intermediárias ou freqüentes de perturbação, há um equilíbrio entre exclusão competitiva e 

perda de dominantes competitivos pela perturbação. Assim, um pico em diversidade 

deveria ocorrer em graus de intensidades intermediárias de perturbação, bem como em 

tempo intermediário desde a última perturbação. 

 A HPI foi testada em comunidades marinha, de água doce e terrestre (Collins & 

Glenn 1997) e tem recebido suporte tanto de estudos de campo (Floder & Sommer 1999, 

Sousa 1979) quanto de laboratório (Gaedeke & Sommer 1986, Weider 1992). Não 

obstante, a HPI tem sido criticada por ser muito simplista em explicar a estrutura de 

comunidades (McGuinnes 1987). Esta hipótese também depende de um meio termo entre 

colonização e a habilidade competitiva (Collins & Glenn 1997) que pode não ser realística 

para comunidades de espécies altamente móveis (e.g., invertebrados de ecossistemas 

aquáticos temporários). Finalmente, a HPI assume que as perturbações afetam apenas as 
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espécies que competem em um único nível trófico, de modo que, as suas predições podem 

não ter suporte se as espécies de diferentes níveis tróficos forem analisadas (Wooton 1998). 

O modelo dinâmico de equilíbrio de Huston (1979, 1994) oferece uma maior gama de 

predições que a HPI clássica. Dependendo das taxas de exclusão competitiva e das taxas de 

crescimento da população, a diversidade de espécies pode culminar em níveis baixos, altos 

ou intermediário de perturbação (Figura 5 em Huston 1994). 

 Pickett et al. (1989) desenvolveram o conceito ecológico de perturbação que é 

adotado nesta tese. De acordo com sua estrutura, os níveis ecológicos, i.e., os indivíduos, 

comunidades ou ecossistemas, são constituídas por entidades, i.e., unidades de interesse 

ecológico. A interação de entidades representa uma estrutura mínima que permite a 

persistência ecológica do nível mais alto que a constitui. Qualquer fator externo que muda 

esta estrutura mínima resultará em uma perturbação no nível mais alto. 

 O objetivo deste estudo foi comparar a diversidade da comunidade de 

macroinvertebrados frente à perturbação hidrológica (seca) em três lagoas intermitentes 

com diferentes níveis de estabilidade hidrológica. 

 

6.2. Material e Métodos 

 As lagoas estudadas foram: Couro, Jurema e João Abreu. As coletas dos 

macroinvertebrados foram realizadas durante o ciclo hidrológico de 1999 e 2001. Em 2000, 

estas lagoas não foram inundadas, devido à pequena incidência de chuvas nos locais de 

estudo. 

 Durante a fase úmida, na Lagoa Couro ocorre à afloração de sete espécies de 

macrófitas aquáticas e nas Lagoas Jurema e João Abreu, de apenas uma única espécie 

(Maltchik 1999). 
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6.2.1. Medidas de diversidade 

 A escolha de um índice de diversidade é complicada pelo fato da diversidade incluir 

dois componentes: a riqueza de espécie e a uniformidade. Embora alguns índices 

combinem ambos os componentes, isto pode obscurecer informações importantes. Baseado 

na percepção de que a diversidade era um assunto importante em dinâmica de comunidade, 

alguns ecólogos dedicaram considerável atenção a sua medida e, atualmente, há muitas 

fórmulas a escolher (veja Washington 1984 para uma revisão completa). Apesar das 

extensivas revisões dos índices de medida de diversidade (e.g. May 1975, Pielou 1975, 

Southwood 1978, Washington 1984, Ludwig & Reynolds 1988, Magurran 1988) existe 

ainda pouco consenso sobre qual deles é o ideal para tal propósito. Nesta tese, foram 

usados os seguintes índices: 

• Índice de Diversidade de Simpson (Simpson 1949) – Este índice é considerado 

bastante robusto por alguns autores, inclusive May (1975) e Washington (1984). Isso 

se deve ao fato dele refletir melhor, a distribuição da abundância das espécies, do que 

outros índices da mesma fórmula geral (e.g., Índice de Shannon). Este índice é 

expresso pela fórmula: 

   S = 1  ∑ (ni / N)2, onde: 

ni = valor de importância de cada espécie; 

N = total dos valores de importância. 

• Índice de Riqueza em Espécies de Margalef (Clifford & Stephenson 1975) – Este é 

um índice simples de medida de riqueza, cuja fórmula é: 

d = (S – 1) / log N, onde: 
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S = número de espécies; 

N = número de indivíduos. 

• Índice de Uniformidade de Pielou (J’) (Magurran 1988) – foi calculado com base na 

fórmula: 

   J’ = H’/In S, onde: 

H' = Índice de Diversidade de Shannon; 

S = número de espécies; 

 Além dos índices mencionados acima, foram calculadas a dominância (D), 

Dominância Máxima (DM) e a Presença de espécies. A dominância corresponde ao 

percentual da relação entre o número de indivíduos de determinada espécie em uma coleta 

e a soma de todos os indivíduos nesta coleta. Dominância Máxima é o maior valor 

percentual da dominância em cada coleta ao longo do período de amostragem. Por sua vez, 

a Presença de espécie corresponde ao percentual da relação entre o número de vezes que 

determinada espécie aparece ao longo de todas as coletas e o número total de coletas. 

 Informações complementares sobre a área de estudo e os métodos encontram-se nos 

capítulos III e IV desta tese. 

 

6.4. Resultados 

 Na Lagoa Couro a superfície inundada e a profundidade variaram de 0–395 m2 e 0–

32,5 cm em 1999 e de 0–431 m2 e 0–28,8 cm em 2001, respectivamente. A duração da fase 

úmida, nesta lagoa, estendeu-se por 165 dias em 1999 e por 105 dias em 2001. Já na Lagoa 

Jurema, a superfície inundada variou de 0–770 e 0–465 m2 e a profundidade de 0–33,1 e 0–

29,8 cm, com o tempo de inundação de 121 e 115 dias em 1999 e 2001, respectivamente. 
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Na Lagoa João Abreu a superfície inundada variou entre 0–221 m2 e a profundidade entre 

0–24,9 cm, com um período de inundação que se prolongou por 121 dias, observado apenas 

em 2001. 

 As Lagoas Couro, no primeiro ciclo hidrológico estudado, e a João Abreu durante o 

segundo, tiveram duas fases de cheias intercaladas por uma fase seca de curta duração. 

Nestas lagoas, a duração da primeira inundação, a superfície inundada e a profundidade 

foram de 55 e 69 dias; 0–195 e 0–221 m2 e de 0–28,5 e 0–24,9 cm, respectivamente. Por 

outro lado, a segunda inundação teve duração de 110 e 52 dias; a superfície inundada foi de 

0–395 e 0–218 m2 e a profundidade de 0–32,5 e 0–21,5 cm. 

 Um total 26.270 indivíduos pertencentes a 88 espécies de macroinvertebrados, 

distribuídas em 53 famílias foram encontradas nas amostras das três lagoas durante ambos 

os ciclos hidrológicos estudados. A Lagoa Couro foi a que apresentou maior riqueza 

taxonômica (73 espécies), seguida pelas Lagoas Jurema com 52 espécies e João Abreu com 

apenas 39 [Tabela 6.1]. Das 53 famílias identificadas, quatro (Gelastocoridae, 

Cicadellidae, Ephydridae e Dolochopodidae) foram encontradas apenas em 1999 e outras 

nove (Ampulariidae, Pyralidae, Nepidae, Aphididae, Elmidae, Chrysomelidae, 

Hydraenidae, Syrphidae e Sciomyzidae) em 2001. 

 O número de famílias e espécies registradas em cada ordem nas três lagoas durante 

este estudo é mostrado na Tabela 6.2. Os insetos mais comuns foram Chironomidae e 

Culicidae (Diptera), Dytiscidae e Hydrophilidae (Coleoptera) e Libellulidae (Odonata). Já 

entre os não insetos [Tabela 6.3], as espécies de Naididae e Tubificidae (Haplotaxida) 

foram as mais comuns. 

 O número de espécies e de indivíduos por data de coleta, em cada lagoa, é mostrado 

na Figura 6.1. Em 1999, na Lagoa Couro, foram identificadas 64 espécies com uma 
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TABELA 6.1. Lista dos táxons coletados nas Lagoas Couro (1), Jurema (2) e João Abreu 

(3) ao longo do ciclo hidrológico de 1999 e 2001 
 

Espécies Lagoas  Espécies Lagoas 
DORYLAIMIDAE   NAUCORIDAE  
Eudorylaimus sp. 2  Pelocoris sp. 1,2,3 
ALLUROIDIDAE   PLEIDAE  
B. americanus Brinkhurst 1,2  Neoplea sp. 1,3 
NAIDIDAE   NOTONECTIDAE  
A. paraguayensis Michaelsen 1,2  Buenoa sp. 1,2,3 
P. proboscidea Beddard 1,3  MESOVELIIDAE  
D. obtusa Michaelsen 1,2  Mesovelia sp. 1,2,3 
Dero (A.) 3  VELIIDAE  
Nais sp. 3  Microvelia sp. 1 
TUBIDICIDAE   CORIXIDAE  
Bothrioneurum sp. 1  Heterocorixa sp. 1,2,3 
P. descolei Gavrilov 1  BELOSTOMATIDAE  
GLOSSIPHONIIDAE   Belostoma sp. 1,2 
Helobdella sp. 1,2  GELASTOCORIDAE   
Gloiobdella sp. 3  Gelastocoridae gen. spp. 1 
PLANORBIDAE   NEPIDAE  
B. straminea Dunker 1,2,3  Ranatra sp. 1,2 
PHYSIDAE   APHIDIDAE  
Physella sp. 1,3  Aphididae gen. sp. 1 
AMPULLARIIDAE   CICADELLIDAE  
P. lineata Spix 3  Cicadellidae gen. sp. 1 
THAMNOCEPHALIDAE   PYRALIDAE  
Dendrocephalus sp. 1,2,3  Pyralidae gen. sp. 1 
SMINTHURIDAE   BRANCHYCENTRIDAE  
Sminthuridae gen. sp. 1  Branchycentrus sp. 1 
BAETIDAE   HYDROPHILIDAE  
Callibaetis sp. 1,2,3  Berosus sp. 1,2,3 
CAENIDAE   Tropisternus sp. 1,2,3 
Caenis sp. 1  Derallus sp. 3 
LESTIDAE   Enochrus sp. 1 
Lestes sp. 1,2,3  Hydrobius sp. 1,2,3 
LIBELLULIDAE   DYTISCIDAE  
Erythemis sp. 1  Laccophilus sp. 1,2,3 
Treamea sp. 1,2  Laccodytes sp. 1,2,3 
Erythrodiplax sp. 1,2  Cybister sp. 1,2 
Orthemis sp. 1  Bidessonotus sp. 1,2 
Pantala sp. 1,2  Hydactus sp. 2 
Mycrathyiria sp. 1  Uvarus sp. 1,2 
AESHNIDAE   Thermonectus sp. 1,2,3 
Anax sp. 1,2,3  Derovatellus sp. 1,2,3 
Coryphaeschna sp. 1  HALIPLIDAE  
COENAGRIONIDAE   Haliplus sp. 1,2 
Coenagrionidae gen. spp. 1,2,3  CHRYSOMELIDAE  
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TABELA 6.1. Continuação. 
 

Espécies Lagoas  Espécies Lagoas 
Chrysomelidae gen. spp. 2,3  Dicrotendipes sp. 1,2,3 
HYDRAENIDAE   Ablabesmyia sp. 1,3 
Hydraenidae gen. sp. 2,3  Coelotanypus sp. 1,2,3 
CURCULIONIDAE   Monopelopia sp. 1 
Curculionidae gen.spp. 1,2,3  Chironomus spp. 1,2,3 
ELMIDAE   Labrundinia sp. 1 
Stenelmis sp. 2  Goeldichironomus sp 1 
STAPHYLINIDAE   Asheum sp. 3 
Staphylinidae gen. sp. 1,2  CHAOBORIDAE  
NOTERIDAE   Chaoboris sp. 1 
Mesonoterus spp. 1,2,3  TABANIDAE  
SCIOMYZIDAE   Tabanus sp. 1,2 
Sciomyzidae gen. sp. 1  CULICIDAE  
CHAOBORIDAE   Aedes sp. 1,2 
Chaoboris sp. 1  Culex sp. 1,3 
TABANIDAE   Anopheles sp. 1,2 
Tabanus sp.  1,2  EPHYDRIDAE  
CERATOPOGONIDAE   Hydrellia sp. 3 
Ceratoponinae gen. spp. 1,2  SYRPHIDAE  
CHRIONOMIDAE   Eristalis sp. 3 
Procladius sp. 1,2  STRATIOMYIDAE  
Polypedilum sp. 1  Odontomyia sp. 1,3 
Parachironomus sp. 1  DOLICHOPODIDAE  
Tanytarsus spp. 1,2,3  Dolichopodidae gen. spp. 1 
 

diversidade elevada (S = 0,968), enquanto  que em 2001, o número de espécies foi de 66 e a 

diversidade (S) igual a 0,971. Neste período, o número de espécies por coleta variou de 

10–51 e de 14–53 em 1999 e 2001, respectivamente [Figura 6.1a, b]. Na Lagoa 

Jurema, o número de espécies foi de 42 (S =  0,948) em 1999 e de 44 (S = 0,945) em 

2001. O número de espécies por coleta oscilou entre 13–40 em 1999 e entre 9–33 em 2001 

[Figura 6.1c, d]. Por sua vez, na Lagoa João Abreu foram identificadas 39 espécies 

diferentes (S = 0,937) no período estudado, tendo o número de espécies alternado entre 

10–34 por data de coleta [Figura 6.1e]. Durante a primeira e segunda inundação o 

número de espécies variou entre 31–41 e de 10–47 na Lagoa do Couro e de 16–34 e 10–27 

na Lagoa João Abreu, respectivamente. 
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FIGURA 6.1. Variação do número de 
espécies (•) e de indivíduos (▲) coletados nas 
Lagoas Couro (a) e Jurema (c) durante o ciclo 
hidrológico de 1999 e nas Lagoas Couro (b), 
Jurema (d) e João Abreu (e) durante o ciclo 
hidrológico de 2001. [A seta indica a 
ocorrência da seca imprevisível]. 
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 Os valores da diversidade (S) foram altos nas três lagoas e oscilou, durante a fase 

úmida, entre 0,90–0,98 e 0,89–0,97 nas Lagoas Couro e Jurema em 1999 e de 0,85–0,99; 0,92–

0,99 e 0,91–0,99 nas Lagoas Couro, Jurema e João Abreu em 2001, respectivamente (Figura 

6.2). 
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 A riqueza em espécies (d), por data de coleta, variou entre 6,03–44,34 e 7,84–15,01 

nas Lagoas Couro e Jurema durante o primeiro ciclo e de 7,02–21,11; 5,42–12,70 e 5,27–12,43 

nas Lagoas Couro, Jurema e João Abreu durante o segundo ciclo hidrológico, 

respectivamente (Figura 6.2). 

 Os valores da uniformidade (J’), por data de coletas, foram baixos em todas as 

lagoas, variando de 0,01–0,07 e 0,02–0,23 nas Lagoas Couro e Jurema em 1999. Em 2001, 

essa variação foi de 0,04–0,07 na Couro; 0,03–0,09 na Jurema e de 0,03–0,09 na João 

Abreu (Figura 6.2). 

O número de espécies e valores do índice de riqueza em espécies (d) mostraram-se 

altamente correlacionados nas Lagoas Jurema e João Abreu (p < 0,0001), mas não na 

Lagoa Couro ao longo do primeiro (r = 0,96; p = 0,779) e do segundo ciclo hidrológico (r = 

0,988; p = 0,081). Todavia, em 2001, os valores da uniformidade (J’) estavam 

correlacionados estatisticamente com os valores do índice de diversidade de Simpson (p < 

0,0001) nas três lagoas. 

 A análise de Regressão Linear revelou que nas Lagoas Jurema e João Abreu, o 

número de espécies dos macroinvertebrados e os índices de diversidade de espécies 

medidos, não estão significativamente correlacionados (p > 0,05) com as seguintes 

variáveis: dias de inundação, superfície inundada, profundidade, condutividade elétrica, 

concentração de oxigênio dissolvido e temperatura da água. Contudo, na Lagoa Couro 

houve correlação significativa da riqueza em espécies (d) com os dias de inundação (r = 

0,679; p = 0,021) e com a superfície inundada (r = 0,689; p = 0,027) durante o ciclo 

hidrológico de 1999. Por outro lado, em 2001, as única correlação verificada foi da 

diversidade de Simpson (r = 0,717; p = 0,019) com a condutividade elétrica. 
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FIGURA 6.2. Variação da diversidade de 
macroinvertebrados [█: número de espécies, ▲: 
índice de Simpson, ■: índice de uniformidade, 
●: Índice de riqueza em espécies], durante a 
fase úmida, nas Lagoas Couro (a) e Jurema (c) 
ao longo do ciclo hidrológico de 1999 e nas 
Lagoas Couro (b), Jurema (d) e João Abreu (e) 
ao longo do ciclo hidrológico de 2001]. A seta 
indica a ocorrência da seca imprevisível. 
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 A espécie com maior presença na lagoa Couro em 1999 foi Brinkhurstia 

americanus, enquanto que em 2001, foram Allonais paraguayensis, B. americanus e 

Biomphalaria straminea. Nesta lagoa, a dominância (D) variou entre 0,4% a 8,7% e de 
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0,3% a 9,0% durante o primeiro e segundo ciclo hidrológico, respectivamente [Figura 

6.3a, b]. Já na Lagoa Jurema, B. straminea e Coelotanypus sp. foram as que tiveram maior 

presença em ambos os ciclos hidrológicos, enquanto que Tropisternus sp., Ceratoponinae 

gen. spp., Chironomus spp., Coelotanypus sp. e Tanytarsus spp. foram as que tiveram 

maior presença apenas 1999. A Dominância (D) de macroinvertebrados nesta lagoa variou 

entre 0,2-14,7% em 1999 e 0,2-11,1% em 2001 [Figura 6.4a, b]. Por sua vez, na Lagoa João 

Abreu, B. americanus, Pomacea lineata, Lestes sp., Tropisternus sp., Chironomus sp. e 

Coelotanypus sp. foram as espécies mais presentes, muito embora não ocorrendo em todas 

as coletas. Nesta Lagoa, a dominância (D) dos macroinvertebrados variou de 0,1% a 14,4% 

[Figura 6.5]. 

 Nas Lagoas estudadas, nenhuma espécie se manteve dominante ao longo dos ciclos 

hidrológicos. B. straminea foi à espécie com maior percentual de dominância na Lagoa 

Couro durante ambos os ciclos [Figura 6.6], onde oito espécies se alternaram na 

Dominância Máxima (DM) em 1999 e cinco em 2001 [Figura 6.6a, b]. Na Lagoa Jurema 

cinco espécies se revezaram na dominância máxima durante o primeiro e segundo ciclo 

hidrológico [Figura 6.6c, d], tendo sido Chironomus sp., a espécie que apresentou maior 

percentual de dominância [Figura 6.4]. Já na Lagoa João Abreu sete espécies se alternaram 

na Dominância [Figura 6.6e], com B. straminea e Dero sp. sendo as espécies com maior 

percentual de dominância em 1999 e 2001, respectivamente. Os valores de Dominância 

Máxima (DM) não estavam correlacionados com a diversidade de espécies, exceto na 

Lagoa Couro em 2001, onde se verificou uma correlação negativa entre estas duas 

variáveis (r = – 0,727; p = 0,017). 
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FIGURA 6.6. Variação dos valores de 
dominância máxima (●) nas Lagoas Couro a: [1 
(Dendrocephalus sp.), 2 (B. americanus), 3 
(Hydrobius sp.), 4 (Ceratopogoninae spp.), 5 
(Chironomus spp.), 6 (Mesovelia sp.), 7 
(Coenagrionidae sp.), 8 (B. straminea)] e Jurema 
c: [1(Tanytarsus spp.), 2 (Dendrocephalus sp.), 3 
(Hydrobius sp.), 4 (Chironomus spp.), 5 (Dero 
sp.)] durante o ciclo hidrológico de 1999 e nas 
Lagoas Couro b: [1 (Dendrocephalus sp.), 2 (B. 
straminea), 3 (B. americanus), 4 (Chironomus 
sp.)], Jurema d: [1 (B. americanus.), 2 (B. 
straminea), 3 (Chironomus spp.), 4 (Tanytarsus 
spp.), 5 (Dendrocephalus sp.)] e Lagoa João 
Abreu e: [1 (B straminea.), 2 (B. americanus), 3 
(Coelotanypus sp.), 4 (Hydrobius  sp.) ,  5  
(Chironomus spp.) ,  6 (Dendrocephalus sp.), 
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7 (Pristina sp.)], durante o ciclo hidrológico de 2001 e suas relações com a superfície inundada (█) e 
profundidade (▒). [A seta indica a ocorrência da seca imprevisível]. 
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TABELA 6.3. Comparação do número de famílias (fam.) e de espécies (spp) na primeira e segunda 

inundação na Lagoa Couro em 1999 e João de Abreu em 2001 
 

  Primeira inundação  Segunda inundação 
Táxons  L. Couro L. João Abreu  L. Couro L. João Abreu

  No fam. No spp. No fam. No spp.  No fam. No spp. No fam. No spp.
Haplotaxida  3 6 2 3  3 6 2 4 
Rhynchobdelida  1 1 2 2  1 1 1 1 
Mesogastropoda  – – 1 1  – – 1 1 
Basommatophora  1 1 2 2  1 1 1 1 
Anostraca  1 1 1 1  1 1 1 1 
Collembola  1 1 – –  1 1 – – 
Ephemeroptera  2 2 1 1  2 2 – – 
Odonata  4 8 3 3  4 8 3 3 
Hemíptera  5 5 5 5  5 5 3 3 
Homoptera  – – – –  1 1 – – 
Lepidoptera  – – – –  1 1 – – 
Coleoptera  4 12 5 11  7 15 3 7 
Díptera  5 13 3 8  7 14 2 6 

Total  27 50 25 37  27 41 17 27 
 

6.5. Discussão 

 No presente estudo, não houve diferença entre o período de cheia e o padrão de 

inundação nas três lagoas. As lagoas menos estáveis hidrologicamente foram as Lagoas 

Couro e João Abreu, enquanto que a Jurema foi relativamente mais estável. As zonas 

úmidas são caracterizadas por regimes hidrológicos dinâmicos (Seaman et al. 1995). 

 Os dados deste estudo indicam que as lagoas temporárias suportam um número 

relativamente pequeno de macroinvertebrados se comparadas com ecossistemas aquáticos 

hidrologicamente mais estáveis. Este estudo a exemplo de outros (e.g., Rzoska 1961) não 

fornece evidência de que as zonas úmidas intermitentes sejam pobres em número de 

espécies, apenas que abrigam poucos espécimes de macroinvertebrados. Estudando quatro 

zonas úmidas no oeste da Austrália, Butcher (1999) encontrou de 100–150 táxons de 

macroinvertebrados após três meses de inundação. Raros são os estudos que comparam a 

riqueza de espécies em zonas úmidas lênticas seja temporária ou permanente. 
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 Ebert & Balko (1987) apresentaram um modelo conceitual relativo à riqueza de 

espécies em poças temporárias com a freqüência e duração da inundação. O maior número 

de espécies é predito para hábitat onde ocorram inundações freqüentes e que durem um 

longo tempo. Números semelhantes de espécies são prognosticados para poças inundadas 

esporadicamente e por longos períodos e poças inundadas freqüentemente por curto 

períodos. 

 No presente estudo, a riqueza de espécies dos macroinvertebrados não mostrou 

correlação significativa com a superfície inundada nem com os dias de inundação. Este 

achado não é coerente com os resultados de Ebert & Balko (1987) e Boix et al. (2001) que  

revelaram a existência de correlação entre a riqueza de espécies e a superfície inundada, 

assim como, com a duração de hidroperíodo. 

 A fase secando pode afetar todos os níveis ecológicos de organização, sendo assim, 

ela poder ser vista como determinante no padrão e processos de organização em muitos 

ecossistemas de regiões áridas e semi-áridas (Poff & Ward 1989, Boulton 1989). A 

flutuação da água também exerce um papel fundamental sobre a comunidade de 

macroinvertebrados em águas temporárias (Batzer et al. 1993, Bataille 1993), juntamente 

com o evento da seca. 

 As comunidades de macroinvertebrados, neste estudo, eram constituídas de 

populações que variam em abundância, principalmente, as menos freqüentes. A 

variabilidade destas populações, mais uma vez, é atribuída as variações hidrológicas que 

também impedem a formação de táxons dominantes e levam a alternância entre os táxons 

com dominância máxima e/ou impedem a sua formação ao longo do ciclo hidrológico. O 

resultado deste estudo reforça tal evidência. Nas lagoas menos estáveis (Couro e João 
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Abreu), por exemplo, a alternância dos táxons com dominância máxima foi maior do que 

na Lagoa Jurema. 

 Na Lagoa Couro o número de espécies foi maior durante a cheia ocorrida logo em 

seguida a seca imprevisível, mas esta expectativa de aumento do número de espécies, após 

a ocorrência de evento similar, não foi confirmada na Lagoa João Abreu. 

 Ademais, foi verificado um aumento no número de táxons com a extensão do 

período da inundação. Este resultado está de acordo com os de Driver (1977), Kownacki 

(1985) e Eyre et al. (1992) e contrasta com os de Neckles et al. (1990) que não observaram 

este fenômeno com o aumento da permanência da água em uma zona úmida no centro sul 

de Manitoba, Canadá. 

 Após a seca imprevisível, foi constatado que algumas espécies encontradas durante 

a primeira cheia não voltaram a integrar a comunidade destas lagoas até o final do ciclo 

hidrológico, enquanto que outras espécies, ausentes antes da ocorrência deste evento, 

foram registradas a partir de então. Por outro lado, ficou evidente que algumas espécies 

após a perturbação imprevisível levaram um tempo maior para voltar a compor a 

comunidade em relação a primeira inundação nas respectivas lagoas. 

 A freqüência e a intensidade de perturbação pode influenciar o padrão resultante da 

estrutura da comunidade (McGrady-Steed & Morin 1996). Estudos teóricos (Connell 1978, 

Huston 1979) e de campo (Lubchenco 1978, Sousa 1979) sugerem que a riqueza de 

espécies atinge o seu pico em freqüência ou intensidade intermediária de perturbação. Nas 

lagoas estudadas, apesar das secas freqüentes, a riqueza de espécies registrada foi 

relativamente alta devido a um conjunto de fatores, tais como: estratégias de sobrevivência 

e capacidade de resiliência e resistência das espécies residentes. Todavia em conseqüência 

dos extremos hidrológicos e da ocorrência de secas imprevisíveis que provocam grande 
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mortalidade e a dispersão de indivíduos de diferentes táxons, o que leva a um freqüente e 

intenso declínio na riqueza taxonômica, é improvável que sejam geradas nestes 

ecossistemas intermitentes, os padrões de diversidade unimodal, prevista pela Hipótese da 

Perturbação Intermediária. 

 A perturbação pode gerar resultados semelhantes em outros sistemas bastante 

diferentes, dependendo da freqüência, intensidade e tamanho da perturbação, como 

também, das estratégias de história de vida dos organismos residentes. Ambos Connell 

(1978) e Lubchenco (1978) sugerem que a diversidade diminui sob efeitos de perturbação 

muito alta ou baixa ou pressão predatória. 

 A perturbação imposta pela seca regular sobre a comunidade de 

macroinvertebrados das lagoas intermitentes, não parece contribuir para a manutenção da 

diversidade nestes ambientes. Warner & Chesson (1985) sugerem que as interações entre 

variação ambiental e as características da história de vida das espécies, as quais favorecem 

o recrutamento, podem manter a diversidade. Nas lagoas intermitentes a extensão da fase 

úmida, em vez da simples freqüência da perturbação da seca, poderia contribuir para 

aumento da diversidade de espécies nesta zona úmida do semi-árido paraibano. 

 Em uma escala de tempo ecológica, pode-se observar em ambientes instáveis uma 

alta diversidade como resultado da presença de muitas espécies, algumas se estabelecendo, 

outras em seus picos populacionais e outras em declínio (Schlosser 1990). Deste modo, a 

ausência de estabilidade pode virtualmente aumentar a diversidade de espécies a qualquer 

tempo (Moss 1973. Abele 1976, Porter 1977). Com base nos resultados, foi deduzido que 

apesar da ausência da estabilidade da comunidade de macroinvertebrados nas lagoas 

estudas a sua diversidade e a riqueza foram maiores na Lagoa do Couro (menos estável do 

ponto de vista hidrológico). A relação entre a diversidade de espécies e a estabilidade de 
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ecossistemas é bastante complexa, de modo que um ecossistema estável pode levar a uma 

alta diversidade, embora o contrário não seja necessariamente verdadeiro (Odum 1988). 

Neste estudo, não foi identificado o padrão de diversidade dos macroinvertebrados, já que 

em cada ciclo hidrológico parece ter havido um modelo peculiar de diversidade. A maior 

diversidade encontrada pode ser explicada pela extensão da fase úmida, permitindo a 

invasão por mais espécies. 

 Este trabalho amplia o conhecimento sobre a comunidade de macroinvertebrados e, 

pode servir de base para futuros estudos de dinâmica de comunidade e/ou para o 

aprofundamento da discussão dentro do marco teórico de perturbação, estabilidade e 

diversidade ecológica em zonas úmidas intermitentes do semi-árido brasileiro. 
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VII−RESISTÊNCIA E RESILIÊNCIA DA COMUNIDADE DE 
MACROINVERTEBRADOS FRENTE À PERDA DE HABITAT 

 

 

7.1. Introdução 

 Zonas úmidas temporárias são corpos de água que experimentam uma fase de seca 

periódica numa base anual mais ou menos previsível; enquanto que em zonas úmidas 

episódicas temporárias a duração da fase úmida e o padrão do desaparecimento da água são 

imprevisíveis (Williams 2000).  

 Numa tentativa de estabelecer um marco conceitual funcional para as lagoas 

intermitentes do semi-árido brasileiro, foram encontrados poucos elementos desenvolvidos. 

As diferenças principais entre lagoas e reservatórios, os quais constituem os ecossistemas 

aquáticos brasileiros mais estudados (Tundisi & Matsumura-Tundisi 1995), estão 

relacionadas com as análises limnológicas do grau de interação entre a massa de água e a 

área de drenagem. A influência do ecossistema terrestre é máxima nas lagoas temporárias e 

declina quando a relação entre área de inundação/volume da água diminui. 

 Em ecossistemas lóticos, a perturbação física causada pela cheia pode afetar 

negativamente os organismos residentes (McAuliffe 1984, Feminella & Resh 1990) e esses 

efeitos podem ser enquadrados em duas categorias: mortalidade causada diretamente pela 

perturbação de uma cheia rápida (Boulton et al. 1992; Grimm 1993), e indiretamente pelos 

efeitos da perturbação que reduz a disponibilidade de recurso (Fisher et al. 1982, Grimm & 

Fisher 1989) ou aumenta interações competitivas ou predatórias (Hemphill 1991, Grimm 

1993), e conseqüentemente reduz as populações. Em ecossistemas lênticos (pequenos 

lagos, brejos, pântanos, poças de chuva e/ou lagoas temporárias) à seca pode ter efeitos 

negativos semelhante à cheia em rios (cf. Fisher et al. 1982, Boulton & Lake 1992, 
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Maltchik & Silva-Filho 2000). Ciclos de seca e cheia constituem perturbações em 

ecossistemas aquáticos porque rompem os ciclos de vida dos indivíduos e causa 

mortalidade, reduzindo assim, o tamanho das populações de organismos; ademais tornam o 

hábitat inadequado temporariamente (Boulton et al. 1992, Grimm 1993) e rompem os 

processos bióticos de densidade-dependente (Corti et al. 1997). 

 O objetivo deste estudo foi determinar o grau de resiliência e resistência da 

comunidade de macroinvertebrados frente à seca, através do acompanhamento da variação 

das suas densidades, biomassas e dos grupos funcionais tróficos de alimentação, em duas 

lagoas intermitentes (Lagoa Couro e João Abreu). Este estudo está focado na sucessão 

temporal dos macroinvertebrados. 

 

7.2. Material e Métodos 

 As lagoas Couro (7o32’ S e 36o26’ W) e João Abreu (7º27' S e 36º26' W)' estão 

localizadas no município de Cabaceiras e Gurjão, respectivamente. Informações mais 

detalhadas sobre estas lagoas encontram-se alhures nesta tese. 

 

7.2.2. Análise estatística 

 Diferenças na densidade de macroinvertebrados e na biomassa quantificadas 

durante o ciclo hidrológico foram estimadas estatisticamente, através de teste não-

paramétrico de Kruskal-Wallis, enquanto que entre os períodos de cheias através do teste 

não-paramétrico de Mann-Whitney (nível de significância α = 0,05) (Conover 1971). Já 

para a análise da relação entre os parâmetros bióticos e abióticos foi empregado o modelo 

de Regressão Linear. 
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 Informações complementares sobre a área de estudo e os métodos encontram-se nos 

capítulos III e IV desta tese. 

 

7.3. Resultados 

 Ao longo deste estudo, as Lagoas Couro e João Abreu apresentaram duas fases 

úmidas, intercaladas por uma fase seca de curta duração. Na Lagoa Couro, a primeira cheia 

ocorreu em 24 de janeiro e a segunda em 1 abril. Ao fim da segunda inundação ocorrida no 

mês de julho, esta lagoa permaneceu seca pelo restante do ciclo hidrológico de 1999. No 

total, a sua fase úmida durou cerca de seis meses. A superfície inundada desta lagoa foi de 

no máximo 531 m2 e a profundidade média de 32,5 cm. Os valores da profundidade 

mostraram uma correlação negativa forte em relação ao número de dias após a inundação 

(r = – 0,86; p = 0,0015) e com a superfície inundada (r = – 0,79; p = 0,0066). 

Por sua vez, a Lagoa João Abreu foi inundada inicialmente em Março, vindo a 

sofrer uma seca imprevisível no final de maio, que se estendeu por quase um mês. Esta 

seca foi interrompida por uma cheia em conseqüência de chuvas torrenciais ocorridas no 

início de Junho. Esta última inundação do ciclo hidrológico estudado persistiu por cerca de 

dois meses. A superfície inundada e a profundidade máxima desta lagoa foram de 221 m2 e 

24,7 cm, respectivamente. Estas duas variáveis não apresentaram correlação significativa 

com a concentração de oxigênio dissolvido, condutividade elétrica e/ou dias de inundação 

(p > 0,05). 

 As características físicas e químicas das lagoas, no período estudado, são mostradas 

na Tabela 7.1. Os valores de concentração do oxigênio da água diminuíram inversamente 

aos valores de condutividade no final de cada período de cheia em ambas lagoas. 
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 Os valores da abundância relativa dos macroinvertebrados por coleta foram muito 

variáveis na Lagoa Couro (Kruskal-Wallis = 37,5; p < 0,0001), enquanto que na Lagoa 

João Abreu a variação da abundância não foi significativa (Kruskal-Wallis = 18,3; p = 

0,0504). A estrutura da comunidade também diferiu entre os períodos de cheias em ambas 

as lagoas (U-teste de Mann-Whitney, p < 0,008). 

 
TABELA 7.1. Valores máximos e mínimos das variáveis físicas e químicas das Lagoas Couro e 

João Abreu durante o ciclo hidrológico de 1999 e 2001, respectivamente 
 

  Lagoa Couro Lagoa João Abreu 
Variável 

  

Cheia - 1 
(mín.–máx.) 

Cheia - 2 
(mín.–máx.)

Cheia - 1 
(mín.–máx.) 

Cheia - 2 
(mín.–máx.)

Temperatura da água (oC)  28,5 – 31,5 28 – 30 27,5 – 31,0 28,5 – 31,0 
Condutividade (µS cm-1)  135 – 163 112 – 177 107 – 120 110 – 131 
Oxigênio dissolvido (mg L-1)  5,4 – 8,7 4,0 – 8,8 5,6 – 7,3 5,4 – 6,4 
Área (m2)  55 – 195 69 – 395 43 – 221 69 – 218 
Profundidade (cm)  12,0 – 28,8 10,7 – 32,5 9,7 – 24,7 9,0 – 21,5 
 

 A densidade dos macroinvertebrados tendeu a um aumento ao longo do tempo. A 

densidade total e a biomassa na Lagoa Couro atingiram seus valores máximos em 48 dias 

no período da primeira inundação e em 70 dias no período da segunda [Figura 7.1a]. Por 

sua vez, na Lagoa João Abreu os valores destas variáveis alcançaram seus máximos em 42 

e 26 dias durante a primeira e segunda inundação [Figura 7.1b]. A concentração de 

oxigênio dissolvido; condutividade; profundidade; superfície inundada e o tempo, em 

termos de dias, após a perturbação não apresentaram correlação estatística com a densidade 

total e a biomassa de macroinvertebrados (p > 0,05). 
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FIGURA 7.1. Variação das densidade (█) e biomassa (●) total de macroinvertebrados em cada 
período de amostragem nas Lagoas Couro (a) e João Abreu (b) durante o ciclo hidrológico de 
1999 e 2001, respectivamente. [A seta indica a ocorrência da seca imprevisível]. 

 

 A Figura 7.2a, b mostra a densidade dos grupos funcionais de alimentação. A 

densidade da composição dos grupos funcionais diferiu entre o primeiro e segundo período 

de inundação (Mann-Whitney, p = 0,0011). A organização dos grupos funcionais de 

alimentação [Figura 7.3a, b] indica um domínio claro de predadores, diminuindo no final 

de cada ciclo de cheia. As taxas de predador/não-predador foram altas, principalmente, na 

Lagoa Couro aonde chegou a 1 : 1,6 em 51 dias durante a segunda cheia, entretanto estes 

valores foram menores no final da fase secando [Tabela 7.2]. 

 A variação da densidade total dos grupos tróficos funcionais durante a primeira e 

segunda cheia é apresentada na Figura 7.4a, b. Considerando todo o ciclo hidrológico, os 

raspadores representaram 20,3 e 26,7% da abundância total, seguido pelos coletores (16,3 e 

21,0%), filtradores (15,2 e 16,3%), enquanto que as menores participações foram 
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de sugadores (2,6 e 1,9%) e fragmentadores (2,2 e 0,2%) nas lagoas Couro e João Abreu, 

respectivamente. Todavia, dentro dos grupos funcionais, a densidade foi mais expressiva 

em alguns táxons. Os coletores foram representados principalmente por Chironomus sp. 

(55,7% e 68,4%); os detritívoros-herbívoros por Brinkhurstia sp. (43,9% e 62,7%); os 

raspadores por Biomphalaria straminea e Pomacea lineata (87% e 54,45), os 

fragmentadores por Curculionidae gen. sp. (67,3%) e Chrysomelidade gen. sp. 

(100%), enquanto que Dendrocephalus sp. representou 40,4% e 50,9% dos filtradores nas 

Lagoas Couro e João Abreu, respectivamente. Por sua vez, Hydrobius sp. abrangeu 100% 

do total de sugadores em ambas as lagoas. Na guilda dos predadores a abundância foi mais 

amplamente distribuída entre os diferentes táxons. Por exemplo, os mais abundantes foram  
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FIGURA 7.2. Variação da densidade total por grupo trófico funcional em cada período de 
amostragem nas Lagoas Couro (a) e João Abreu (b) durante o ciclo hidrológico de 1999 e 2001, 
respectivamente. [■ sugadores, ▲ retalhadores, ○ colhedores, x filtradores, ● raspadores, □ 
predadores, ◊ detritívoros-herbívoros]. A seta indica a ocorrência da seca imprevisível. 
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Odonata Coenagrionidae gen. spp. e Coelotanypus sp. que participaram com 9,1% e 

22,3%, enquanto os menos abundantes foram Tabanus sp. e Gloiobdela sp. com apenas 

0,8% e 0,6% da abundância total de predadores nas Lagoas Couro e João Abreu, 

respectivamente. 
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FIGURA 7.3. Variação do número de espécies por grupo trófico funcional em cada período de 
amostragem nas Lagoas Couro (a) e João Abreu (b) durante os ciclos hidrológicos de 1999 e 
2001, respectivamente. [■ sugadores, ▲ retalhadores, ○ colhedores, x filtradores, ● raspadores, 
□ predadores, ◊ detritívoros-herbívoros]. A seta indica a ocorrência da seca imprevisível. 

 

 Os predadores, coletores, filtradores, raspadores, fragmentadores e sugadores 

colonizaram ambas lagoas rapidamente após a perturbação hidrológica ocorrida ao longo 

dos períodos estudados. Na lagoa Couro as suas densidades, em 23 a 37 dias de 

colonização, foram comparáveis àquelas observadas antes da seca imprevisível, enquanto 

que na Lagoa João Abreu os seus valores de densidades foram igualados ou superados 

mais rapidamente (dentro 5 a 15 dias). Entre as guildas, os fragmentadores na Lagoa João 
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Abreu podem ser considerados os menos resiliêntes, já que não se recuperaram após a 

perturbação. 
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FIGURA 7.4. Variação da densidade total e do número de espécies em cada grupo trófico 
funcional nas Lagoas Couro (a) e na João Abreu (b) durante os ciclos hidrológicos de 1999 e 
2001, respectivamente. (█ densidade e ▲ número de espécies durante a primeira cheia; e ░ 
densidade e ● número de espécies durante a segunda cheia). 

 
 No geral, a recuperação dos macroinvertebrados a seca, em termos de densidade e 

biomassa, foi relativamente rápida. As populações mais resiliêntes recuperaram-se dentro 

de 5 a 51 dias após a perturbação [Tabela 7.3]. Ao contrário de Orthemis sp., Monopelopia 

sp. e Tabanus sp. na Lagoa Couro e Gloiobdela sp., Physella sp., Callibaetis sp., Neoplea 

sp., Mesovelia sp., Hydraenidae gen. sp., Chrysomelidae gen. sp., Asheum sp. e Odotomyia 

sp. na Lagoa João Abreu que foram os menos resiliêntes. Eles foram eliminados pela seca 

imprevisível e não voltaram a colonizar a lagoa até o final do ciclo hidrológico. A 

densidade e a biomassa total dos macroinvertebrados igualou ou excedeu os valores de 

densidade registrados antes de evento da seca dentro de 23 e 10 dias, respectivamente, na 

Lagoa Couro e de 15 dias na Lagoa João Abreu. 

 A resistência à seca (“drought”) de Brinkhurstia sp., Allonais paraguayensis, Dero 

sp., B. straminea, Coenagrionidae gen. sp., Procladius sp., Dicrotendipes sp., e 

Labrundinia sp. na Lagoa Couro e de Brinkhurstia sp., P. lineata, Lestes  sp., 
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Coenagrionidae gen. sp., Tropisternus sp., Chironomus sp., e Coelotanypus sp. na Lagoa 

João Abreu foram relativamente alta. Estes macroinvertebrados foram encontrados no final 

da fase úmida quando o volume de água das lagoas era mínimo. 

Os valores da média dos Coeficientes de variação da abundância foram altos, 

considerando o conjunto das coletas [Apêndice 7.1]. A média dos coeficientes de variação 

computados em todas as amostras foi de 125% na Lagoa Couro e 137% e Lagoa João 

Abreu. Não obstante, a média dos coeficientes de variação das coletas realizadas durante a 

primeira cheia foi de 92% e 100%, enquanto que durante a segunda cheia a média foi de 

116% e 95% nas Lagoas Couro e João Abreu, respectivamente. As estimativas do 

coeficiente de variação não diferiram significativamente (U-teste de Mann-Whitney, p = 

0,429) entre as fases úmidas. 

 A classificação das populações, baseada no coeficiente de variação, indicou que de 

1,6% a 2,6% das populações se enquadraram, ao longo da primeira cheia, como 'estável', 

de 9,7% a 7,9% 'moderadamente estável' e de 25,8% a 31,6% como 'moderadamente 

flutuante'. Todavia, durante a segunda cheia, 2,6% das populações apareceram como 

'moderadamente estáveis' e de 6,4% a 26,3% 'moderadamente flutuante'. Considerando os 

ciclos hidrológicos como um todo, de 1,6% a 2,6% das populações apareceram 

'moderadamente estável', de 6,4% a 23,7% 'moderadamente flutuante' e de 80,6% a 71,0% 

'flutuante' nas lagoas Couro e João Abreu, respectivamente. 

 

7.4. Discussão 

Apesar da densidade e biomassa não apresentarem uma correlação estatística 

significativa com a profundidade e a superfície de inundação, os resultados mostram 

empiricamente que estas variáveis físicas têm uma influência forte na biota residente. 
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A fase secando, como definido por Lake et al. (1989) foi muito curta nas Lagoas 

estudadas. Na última amostragem, antes das lagoas terem secado completamente, a 

superfície delas estavam coberta por macrofitas aquáticas vivas, morrendo e mortas. Além 

disso, esta fase foi marcada por uma condutividade elétrica relativamente alta; baixa 

concentração de oxigênio e de predadores. Aparentemente, os macroinvertebrados 

remanescentes foram representados por organismos com maior capacidade de suportar a 

aspereza imposta pela condição da seca ou por se tratar de invertebrados incapazes de 

dispersão ativa. 

Entre os fatores mais importantes que influenciam organismos que vivem em 

hábitats temporários está o comprimento da fase aquática (Williams 1997), como a água 

desaparece e se este padrão de desaparecimento é previsível ou não (Collinson et al. 1995). 

A seca resultou em uma extensiva mortalidade, como pode ser comprovada pelo grande 

número de conchas vazias de B. straminea observadas por todo sedimento da lagoa Couro 

e de P. lineata na lagoa João Abreu. A seca também induziu os moluscos a entrar em 

estivação até a próxima fase úmida. Estes organismos estão entre os primeiros 

colonizadores ativos nas lagoas após a fase seca, juntamente com anostracas e anelídeos. 

Tal fato sugere que estes organismos possam sobreviver as fases de seca através de 

encistamento. Esta hipótese está baseada em evidência empírica (não só neste estudo). 

Um aspecto importante da recuperação após um distúrbio é encontrar padrões de 

recolonização que influenciem a composição de comunidade (Gray & Fisher 1981). Nas 

Lagoas estudadas, a recolonização foi um fenômeno geral. Aqui, não foram identificados 

colonizadores especializados que apareçam normalmente após uma perturbação. As 

espécies mais comuns achadas antes de uma perturbação ainda eram muito comuns após 

este evento e permaneceram comuns na fase de recolonização subseqüente. Reice (1984) 
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relatou resultados semelhantes em um rio da Carolina do Norte (EUA) e Silva-Filho & 

Maltchik (2000) em rios do semi-árido brasileiro. 

A recolonização começou rapidamente durante a segunda inundação depois de um 

curto período seca. Presumivelmente, isto ocorreu pela eclosão de ovos depositados por 

insetos aéreos adultos (por exemplo, odonatas, efemerópteros, e dípteros) e por re-invasão 

de insetos adultos (por exemplo, coleópteros e hemípteros) residindo em águas 

permanentes durante a fase seca. Hemiptera e Coleoptera estão entre os primeiros 

colonizadores neste estudo, assim como, em outros corpos de água temporários (cf. 

Peterson & Fernando 1969; Fernando & Galbraith 1973). Em ambas as ordens, os adultos 

estão presentes na população e abandonam esses ambientes sempre que tornarem 

inconveniente para eles (Popham 1964). Embora requerendo validação experimental, 

parece que a grande mobilidade (migração de insetos) e ciclo de vida curto (e.g., de 

Chironomidae) sejam provavelmente a principal estratégia utilizada pelos 

macroinvertebrados nas lagoas do semi-árido brasileiro. De acordo com Gray (1981), o 

tempo de desenvolvimento do ovo até a eclosão pode ser curto, cerca de 6-15 dias para 

Chironomidae e de 10-19 dias para Baetis spp. num rio do Deserto de Sonoran (EUA). 

O número de predadores foi alto durante todo período estudado; entretanto houve 

uma tendência a uma diminuição de tais valores, à medida que o final da fase úmida se 

aproximava. A abundância numérica de predadores aumentou ao longo do tempo, 

atingindo o ápice no dia 51. No geral, a proporção predador : não-predador foi muito alta, 

principalmente no início da segunda cheia, se for compararado com a média de predador : 

não-predador de 0,36 apontada por Jeffries & Lawton (1985) para comunidades de 

invertebradas de água doce. Uma explicação para isto é que os predadores possam estar se 

alimentando de outras presas e não apenas da fauna de macroinvertebrados, mas 
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também de representantes da fauna meiobentônica e de organismos planctônicos, os quais 

podem ser encontrados em grande abundância nas lagoas estudadas (observação pessoal: 

Silva-Filho). Outros autores já chamaram a atenção para a alta abundância de predadores 

que podem ser registradas em águas temporárias (cf., Barclay 1966, Williams 1983, Lake 

et al. 1989, Bazzanti et al. 1996, Jones et al. 1996). 

Ao contrário dos resultados de Ulfstrand et al. (1974) e Allan (1975), neste estudo 

os primeiros organismos a colonizarem as lagoas estudadas não devem tirar proveito da 

ausência de competidores, como podem ser notados pelo grande número de predadores 

considerados bons colonizadores, i.e., coleópteros Hydrophilidae e Dytiscidae, e 

hemípteros Belostomatidae. Os dados deste estudo confirmam as observações de Boulton 

& Lake (1992) em rios intermitentes australianos, indicando que as respostas discrepantes 

de diferentes grupos funcionais de alimentação, provavelmente, refletem mais a 

disponibilidade destes táxons do que exigências dietéticas dos mesmos. 

 Como regra geral, as comunidades tendem a estabilizar durante inundações longas 

(Meintjes 1996), todavia as fases úmidas das lagoas no presente estudo foram curtas. A 

fase úmida variou de cinco a seis meses durante, a qual a sucessão de macroinvertebrados 

foi interrompida por uma seca imprevisível. Os valores de densidade e biomassa variaram 

desordenadamente durante todo o ciclo hidrológico, não sendo observados padrões 

regulares. Em termos de número de biomassa e densidade de macroinvertebrados, não foi 

encontrada qualquer evidência de um ponto estável ou de equilíbrio alcançado. As zonas 

úmidas intermitentes se assemelham a tais padrões de sucessão como aqueles achados em 

carne putrefata (Schoenly & Reid 1987), epibentos marinho (Sutherland & Karlson 1977) e 

em comunidades de rios de zonas áridas e semi-áridas depois de cheias (Fisher et al. 1982, 
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Silva-Filho & Maltchik 2000). O padrão de sucessão nas lagoas aqui estudadas (se houver 

algum) não foi evidente. 

 Apesar das amplas condições hidrológicas das zonas úmidas durante cada data de 

amostragem, neste estudo, a resistência da comunidade de macroinvertebrados foi 

relativamente alta a tais variações hidrológicas. A recuperação da perturbação foi também 

marcada por um retorno relativamente rápido a uma condição de pre-perturbação. Assim 

sendo, suponho que as comunidades de macroinvertebrados estudadas sejam bastante 

resilientes (sensu Grimm & Fisher 1989) ao efeito da perturbação da seca. 

 Os resultados deste estudo mostraram que as populações de macroinvertebrados 

variaram substancialmente (média do CV 125% a 137% para os conjuntos de dados). De 

acordo com critérios sugeridos por Freeman et al. (1988), Brinkhurstia sp., A. 

paraguayensis, B. straminea, e Berosus sp. tenderam a ser 'estáveis', enquanto que os 

demais pareceram 'flutuantes'. Não obstante, mais dados fazem-se necessário para 

examinar as generalidades destas descobertas. Os altos valores de CV obtidos são 

atribuídos aos extremos hidrológicos e não a possíveis ruídos das amostras coletadas. 

 Os resultados deste estudo mostraram empiricamente que as comunidades 

analisadas provavelmente não estão em equilíbrio (sensu McArthur & o Wilson 1967). Os 

dados sugerem ainda que as comunidades de macroinvertebrados são constituídas de 

populações que variam substancialmente durante o ciclo hidrológico. Isto é devido à 

variação do nível de água e pelos impactos causados pela seca (anual ou imprevisível) na 

lagoa estudada. A mitigação dos efeitos da perturbação não deveria ser interrompida até 

que a média das abundâncias e das biomassas e a variabilidade das comunidades 

atingissem o nível aproximado daqueles da pré-perturbação. Esta conclusão exige dados 

referentes à dinâmica da pré-perturbação da comunidade, dados que não só estão faltando 
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para o tipo de zona úmida estudada aqui, mas também para as demais zonas úmidas do 

semi-árido brasileiro. Por conseguinte, mais estudos de longo prazo (10, 20 anos) das 

populações de macroinvetebrados em zonas úmidas intermitentes são necessários para que 

se possa avaliar o equilíbrio das comunidades e prover um banco de dados que possa ser 

usado para comparar sistemas perturbados e não perturbados. 
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VIII−A RELAÇÃO ENTRE DIVERSIDADE E ESTABILIDADE 
ECOLÓGICA: UMA APROXIMAÇÃO EMPÍRICA COM 
MACROINVERTEBRADOS 

 

 

8.1. Introdução 

 A proposta da correlação positiva entre a diversidade de espécies e a estabilidade de 

comunidades, a hipótese da diversidade-estabilidade (Elton 1958, MacArthur 1955), é um 

tópico que tem resultado num acalorado e longo debate (e.g., Goodman 1975, King & 

Pimm 1983, Pimm & Lawton 1984, Frank & McNaughton 1991, Givnish 1994, Tilman & 

Downing 1994). A concepção original desta hipótese é de que aumentando o número de 

espécies interagindo em uma comunidade ecológica deverá ocorrer o aumento da 

capacidade coletiva dos membros das populações para manter a sua abundância após uma 

perturbação (MacArthur 1955). Embora carecesse de evidência válida, esta hipótese era 

intuitivamente razoável e alcançou quase o status de um axioma amplamente aceito deste 

que foi demonstrada teoricamente. 

Não obstante, May (1972) revelou que modelos simples de competição 

interespecífico se tornaram menos estáveis – medida de sua capacidade para retornar ao 

equilíbrio de multiespécies após a perturbação – quando o número de espécies interagindo 

cresceu. May (1974) mostrou que a abundância da comunidade total poderia ser menos 

variável do que das espécies individuais. Goodman (1975) revisou, principalmente, a 

evidência teórica e concluiu que não havia dependência consistente entre a estabilidade e a 

diversidade. McNaughton (1977) contestou energicamente a rejeição desta hipótese, 

principalmente, pelo fato de tal rejeição ter sido feita, apenas, com base na teoria da 

hipótese. 
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 Recentes testes empíricos da hipótese da diversidade-estabilidade, aparentemente, 

têm confirmado esta hipótese (e.g., McNaughton 1985, Tilman & Downing 1994, Tilman 

1996). 

 A maioria dos estudos da relação diversidade-estabilidade de comunidade foi 

realizado em ecossistemas terrestres (McNaughton 1968, Singh & Misra 1969, Frank & 

McNaughton 1991, Rodríguez & Gomez-Sal 1994, Tilman et al. 1996), sendo raros os 

trabalhos que relacionam a diversidade com a estabilidade em ecossistemas aquáticos 

(Margalef 1965). A compreensão do paradigma da relação entre diversidade–estabilidade 

de comunidade em ecossistemas aquáticos intermitentes torna-se ainda mais complexa 

devido às variações hidrológicas nestes ecossistemas (Maltchik 1999). 

 Aqui, o conceito de perturbação está diretamente relacionado com a estabilidade do 

ecossistema e envolve processos de resistência e resiliência (Webster et al. 1975). 

Resistência (capacidade da comunidade para evitar deslocamento frente à perturbação) e 

resiliência (velocidade com que uma comunidade volta ao seu estado original após uma 

perturbação que a deslocou de seu estado original) são características mensuráveis de 

estabilidade que foi usada para caracterizar o ecossistema ou resposta da comunidade. 

 O objetivo deste estudo foi verificar de forma direta a relação entre diversidade e 

estabilidade da comunidade de macroinvertebrados em três ecossistemas lênticos 

intermitentes sujeitos a extremos hidrológicos de cheia e seca no semi-árido brasileiro. 

 

8.2. Área de estudo 

 O presente estudo foi realizado nas Lagoas Couro, Jurema e João Abreu localizadas 

no semi-árido paraibano, durante o ciclo hidrológico de 1999 e 2001. As descrições da área 

de estudo foram descritas alhures nesta tese (veja os capítulos III e VI). 
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8.3. Material e Métodos 

 A relação entre estabilidade e diversidade de macroinvertebrados, nas três lagoas 

intermitentes estudadas, foi avaliada em resposta a extremos hidrológicos de cheia e de 

seca. A instabilidade foi medida pela flutuação da riqueza, biomassa total e de grupos 

tróficos funcionais. 

 Riqueza de espécies é simplesmente o número de espécie amostrada em cada grupo 

trófico funcional. A abundância relativa não foi usada pelo fato desta medida incorrer 

numa perda de informação: uma mudança na abundância relativa de uma espécie 

automaticamente resulta em uma mudança oposta de pelo menos uma ou outra espécie, 

podendo não ficar evidente quais espécies mudaram, ou se mais de uma espécie mudou em 

detrimento do número de indivíduos (Hurd & Wolf 1974). 

 A diversidade de espécies da comunidade de macroinvertebrados de cada lagoa e de 

cada grupo trófico funcional foram determinadas. O índice de diversidade empregado foi o 

de Shannon-Weaver (Magurran 1988), cuja fórmula é: 

H' = – Σpi In pi, onde: 

pi = probabilidade de cada espécie = (n/N). 

 Medidas de uniformidade foram usadas para determinar se a resposta ao efeito da 

seca entre os diferentes grupos tróficos funcionais resultou de um aumento global no 

número de indivíduos entre espécies, como oposição ao enriquecimento diferencial de 

algumas espécies que poderiam levar a um aumento desigual em abundância por 

algumas espécies. O índice de uniformidade usado foi o de Pielou (Magurran 1988), 

calculado com base na fórmula: 

    J’ = H’/In S, onde: 

H' = Índice de Diversidade de Shannon-Weaver; 



VIII – Relação entre diversidade e estabilidade ecológica 120

S = número de espécies. 

 Para avaliar o padrão de estabilidade de comunidade, foi empregado ainda o 

coeficiente de variação (CV) associado ao tamanho de população (Freeman et al. 1988, 

Grossman et al. 1990), para cada um dos táxons, no seu menor nível de identificação 

possível, dentro de cada grupo trófico funcional encontrado. 

 Informações adicionais sobre este tópico estão disponíveis nos Capítulos IV e VI 

desta tese. 

 

8.4. Resultados 

 O ecossistema mais estável hidrologicamente foi a Lagoa Jurema. Nesta lagoa a 

fase úmida em 1999 e 2001, foi contínua, enquanto que nas demais houve intercalação 

entre a fase de cheia e seca, ao longo de pelo menos um ciclo hidrológico. Não obstante, o 

período da fase úmida foi similar ao registrados nas demais lagoas [Tabela 8.1]. Entre as 

lagoas neste estudo, a João Abreu foi a menos estável. Em 1999, essa lagoa permaneceu 

seca durante todo o ano. 

 A Tabela 8.2 mostra algumas características da comunidade de macroinvertebrados 

em cada lagoa estudada. A Lagoa Couro foi a mais diversificada das três, seguida pela 

Lagoa Jurema e João Abreu. O maior número de macroinvertebrados foi coletado na Lagoa 

Jurema, entretanto, a Lagoa Couro foi a que apresentou maior riqueza de espécies e de 

diversidade (H’). Neste período, o número de espécies por coleta nas Lagoas Couro e 

Jurema variou de 6–54 e 13–38 em 1999 e de 16–55 e 5–33 em 2001, respectivamente. 

Durante a primeira e segunda inundação o número de espécies oscilou entre 31–46 e de 16–

55 na Lagoa do Couro e de 16–35 e 10–36 na Lagoa João Abreu, respectivamente [Figura 

8.1]. Nas lagoas onde ocorreram secas  imprevisíveis ao longo do  ciclo hidrológico (Couro 
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e João Abreu), houve um maior número de espécies se alternando na dominância. Neste 

estudo, não houve diferença significativa da uniformidade (J’) entre a primeira e segunda 

inundação nas Lagoas Couro e João Abreu, nem entre o primeiro e segundo ciclo 

hidrológico nas Lagoas Couro e Jurema (Mann-Whitney Test, p > 0,05).  

 Os macroinvertebrados exibiram pelo menos um pequeno pico de crescimento de 

biomassa em cada lagoa durante este estudo – um em 10 de junho e 20 de maio em 1999 

nas Lagoas Couro e Jurema e outro em 14, 13 e 24 de abril de 2001 nas Lagoas Couro, 

Jurema e João Abreu, respectivamente [Figura 8.2]. Os picos ligeiramente maiores de 

biomassa foram registrados na Lagoa Jurema e o menor na Lagoa João Abreu. As espécies 

responsáveis por estes picos de crescimento na Lagoa Couro foram: Brinkhurstia sp. 

(detritívoros) e Chironomus sp. (coletores) em 1999 e Dendrocephalus sp. (filtradores) em 

2001. Na Lagoa Jurema, Chironomus sp. e Tanytarsus sp. (filtradores) em 1999 e 

Biomphalaria straminea (raspadores) em 2001 foram os que tiveram maior participação 

no aumento da biomassa. Por sua vez, Brinkhurstia sp., Chironomus sp. e Tanytarsus 

sp. foram os que mais contribuíram para o pico de biomassa registrada na Lagoa João 

Abreu em 2001. 

 A maior riqueza de espécies nas Lagoas Couro, Jurema e João Abreu, dentro dos 

grupos tróficos funcionais, não parece ter sido seguida de um aumento na uniformidade 

(J’) [Figura 8.3 a 8.7]. 

 Neste estudo, a guilda dos predadores foi a que apresentou maior riqueza de 

espécies, seguida pelas guildas dos raspadores e coletores. 

 Após a seca imprevisível foi registrado na Lagoa Couro um aumento na riqueza de 

espécies coletoras (de seis para oito espécies), filtradoras (de cinco para seis) e de 

predadoras (25 para 27), enquanto que nas outras guildas a riqueza das espécies ficou 

inalterada. Na Lagoa João Abreu foi verificado uma redução da riqueza de espécies 



V
III

 –
 R

el
aç

ão
 e

nt
re

 d
iv

er
si

da
de

 e
 e

st
ab

ili
da

de
 e

co
ló

gi
ca

 
12

3

   T
A

B
E

L
A

 8
.2

. C
ar

ac
te

rís
tic

as
 b

io
ló

gi
ca

s 
da

 c
om

un
id

ad
e 

de
 m

ac
ro

in
ve

rte
br

ad
os

 e
m

 c
ad

a 
um

a 
da

s 
la

go
as

 d
ur

an
te

 o
 c

ic
lo

 h
id

ro
ló

gi
co

 d
e 

19
99

 e
 

20
01

 [
Es

pé
ci

es
 d

om
in

an
te

s:
 a (D

en
dr

oc
ep

ha
lu

s 
sp

., 
Br

in
kh

ur
st

ia
 a

m
er

ic
an

us
, 

H
yd

ro
bi

us
 s

p.
, 

C
er

at
op

og
on

in
ae

 g
en

. 
sp

p.
, 

C
hi

ro
no

m
us

 s
pp

., 
M

es
ov

el
ia

 sp
., 

C
oe

na
gr

io
ni

da
e 

sp
., 

Bi
om

ph
al

ar
ia

 st
ra

m
in

ea
); 

c (T
an

yt
ar

su
s s

pp
., 

D
en

dr
oc

ep
ha

lu
s s

p.
, H

yd
ro

bi
us

 sp
., 

C
hi

ro
no

m
us

 sp
p.

, D
er

o 
sp

.) 
e 

b (D
en

dr
oc

ep
ha

lu
s 

sp
., 

B.
 s

tr
am

in
ea

, 
B.

 a
m

er
ic

an
us

, 
C

hi
ro

no
m

us
 s

p.
); 

d (B
. 

am
er

ic
an

us
., 

B.
 s

tr
am

in
ea

, 
C

hi
ro

no
m

us
 s

pp
., 

Ta
ny

ta
rs

us
 s

pp
., 

D
en

dr
oc

ep
ha

lu
s s

p.
); 

e (B
. s

tr
am

in
ea

, B
. a

m
er

ic
an

us
, C

oe
lo

ta
ny

pu
s s

p.
, H

yd
ro

bi
us

 sp
., 

C
hi

ro
no

m
us

 sp
p.

, D
en

dr
oc

ep
ha

lu
s s

p.
, P

ri
st

in
a 

sp
.)]

 
 

 
 

La
go

a 
C

ou
ro

 
 

La
go

a 
Ju

re
m

a 
 

La
go

a 
Jo

ão
 A

br
eu

 
 

 
19

99
 

20
01

 
 

19
99

 
20

01
 

 
20

01
 

N
úm

er
o 

de
 in

di
ví

du
os

 
co

le
ta

do
s 

 
5.

91
9 

4.
48

7 
 

6.
04

7 
5.

69
9 

 
4.

23
1 

R
iq

ue
za

 d
e 

es
pé

ci
es

 
 

64
 

66
 

 
42

 
44

 
 

39
 

Ín
di

ce
 d

e 
Sh

an
no

n-
W

ea
ve

r 
 

3,
72

 
3,

75
 

 
3,

62
 

2,
43

 
 

3,
08

 
N

úm
er

o 
de

 e
sp

éc
ie

s 
do

m
in

an
te

s 
 

8a  
4b  

 
5c  

5d  
 

7e  

    



VIII – Relação entre diversidade e estabilidade ecológica 124

coletoras e predadoras, todavia a riqueza das espécies nos demais grupos tróficos se 

manteve igual ao do período pré-perturbação. 
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FIGURA 8.1. Variação da riqueza de espécies (█), do índice de Shannon-Weaver (●) e da 
uniformidade (▲) dos macroinvertebrados coletados nas Lagoas do Couro (a), Jurema (b) e 
João Abreu (c). A seta indica ocorrência da seca imprevisível. 

 
 Pela análise dos dados interanual dos grupos tróficos, foi observado que na Lagoa 

Couro a riqueza das espécies raspadoras [Figura 8.3a], retalhadoras [Figura 8.4a] e 
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sugadoras herbívoras se mantiveram iguais às registradas em 1999, enquanto que na 

riqueza de espécies coletoras [Figura 8.5a], filtradoras [Figura 8.6a] e predadoras 

[Figura 8.7a] houve um aumento em 2001 em comparação com 1999. Na Lagoa Jurema 

em 2001, houve um aumento na riqueza, apenas, das espécies coletoras [Figura 8.5b]. A 

riqueza das espécies raspadoras [Figura 8.3b], filtradoras [Figura 8.6b] e predadoras 
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FIGURA 8.2. Variação da biomassa total de macroinvertebrados nas Lagoas Couro (a), Jurema 
(b) e João Abreu (c). A seta indica ocorrência da seca imprevisível. 
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[Figura 8.7b] diminuiu, ao passo que a riqueza das espécies retalhadoras [Figura 8.4b] 

ficou igual à verificada durante o ciclo hidrológico de 1999. 
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FIGURA 8.3. Variação da riqueza de espécies (█), do índice de Shannon-Weaver (●) e da 
uniformidade (▲) de espécies raspadoras nas Lagoas do Couro (a), Jurema (b) e João Abreu 
(c). A seta indica ocorrência da seca imprevisível. 

 
 Na Lagoa Couro, a guilda dos raspadores estava constituída por 13,8% das 

espécies, filtradores por 6,9%, coletores por 13,8% e predadores por 56,9% durante os 

dois ciclos hidrológicos estudados, enquanto que a guilda de sugadores herbívoras estava 
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constituída por 5,2% das espécies em 1999 e por 3,5% em 2001. Nesta lagoa, segundo a 

classificação do CV do tamanho das populações (Freeman et al. 1988), as populações de: 

(i) raspadores variaram de ‘moderadamente flutuante’ (B. straminea em 1999 e Dero 

(Aulophorus), B. straminea e Brinkhurstia sp. em 2001) a ‘altamente flutuante’; (ii) 

filtradores variaram de ‘moderadamente flutuante’ (Dendrocephalus sp. em 1999 e Aedes 

sp. e Dendrocephalus sp. em 2001) a ‘altamente flutuante’; (iii) coletores foram ‘altamente 

flutuante’ao longo deste estudo; (iv) sugadores herbívores foram ‘altamente flutuante’ em 

1999 e ‘moderadamente flutuante’ (Hydrobius sp.) em 2001, (v) retalhadores foram 

‘altamente flutuante’ em 1999 e ‘moderadamente flutuante’ (Curculionidae sp.) em 2001 e 

(vi) predadores que oscilaram entre ‘moderadamente flutuante’ (Belostoma sp e 

Laccophilus sp. em 1999) a ‘altamente flutuante’ em 2001. 

 Na Lagoa Jurema, as guildas dos raspadores, retalhadores, filtradores, coletores, 

sugadores herbívoras e predadores estavam constituídas por 14,3%, 4,8%, 9,5%, 11,9%, 

2,3% e 57,1% das espécies em 1999 e por 13,2%, 5,3%, 7,9%, 15,8%, 2,6% e 55,3% das 

espécies em 2001, respectivamente. Nesta lagoa, segundo a classificação de CV 

mencionado alhures (Freeman et al. 1988), as populações de: (i) raspadores variaram de 

‘moderadamente estável’ (B. straminea em 1999) a ‘altamente flutuante’ (ii) filtradores 

variaram de ‘moderadamente estável’ (Tanytarsus sp.) a ‘altamente flutuante’ em 1999 e 

de ‘moderadamente estável’ (Anopheles sp.) a ‘altamente flutuante’ em 2001; (iii) 

coletores alternaram de ‘moderadamente estável’ (Chironomus sp., Dicrotendipes sp., 

Berosus sp. Callibaetis sp. em 1999 e Chironomus sp.) em 2001 a ‘moderadamente 

flutuante’; (iv e v) sugadores e retalhadores foram ‘altamente flutuantes’ ao longo dos 

períodos estudados e (vi) predadores oscilaram entre ‘moderadamente estável’ 

(Heterocorixa sp., Ceratopogoninae gen. spp. e Coelotanypus sp. em 1999 e Derovatelus 

sp., Coelotanypus sp. e Procladius sp. em 2001) a ‘altamente flutuante’. 
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FIGURA 8.4. Variação da riqueza de espécies (█), do índice de Shannon-Weaver (●) e da 
uniformidade (▲) de espécies retalhadoras nas Lagoas do Couro (a) e Jurema (b). A seta 
indica ocorrência da seca imprevisível. 

 
 Na Lagoa João Abreu, a guilda dos raspadores estava constituída por 17,9% das 

espécies, filtradores por 7,7%; coletores por 20,5%, predadores por 48,7% e retalhadores 

e sugadores por 2,6% das espécies, cada uma. Nesta lagoa, ainda de acordo com a 

classificação do CV de Freeman et al. (1988), as populações de: (i) raspadores variaram de 

‘moderadamente flutuante’ (Brinkhurstia sp., Dero (Aulophorus) e Pomacea lineata) a 

‘altamente flutuante’; (ii) filtradores alternaram de ‘moderadamente flutuante’ 
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FIGURA 8.5. Variação da riqueza de espécies (█), do índice de Shannon-Weaver (●) e da 
uniformidade (▲) de espécies coletoras nas Lagoas do Couro (a), Jurema (b) e João Abreu 
(c). A seta indica ocorrência da seca imprevisível. 

 
(Dendrocephalus sp.) a ‘altamente flutuante’; (iii) coletores oscilaram entre 

‘moderadamente estável’ (Deralus sp.) e ‘altamente flutuante’; (iv e v) sugadores e 

retalhadores foram classificados como ‘altamente flutuante ‘e ‘altamente flutuante’ (vi) 
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predadores variaram de ‘moderadamente flutuante’ (Lestes sp. e Coenagrionidae gen. spp.) 

a ‘altamente flutuante’. 
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FIGURA 8.6. Variação da riqueza de espécies (█), do índice de Shannon-Weaver (●) e da 
uniformidade (▲) de espécies filtradoras nas Lagoas do Couro (a), Jurema (b) e João Abreu 
(c). A seta indica ocorrência da seca imprevisível. 
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 Na lagoa Couro as guildas dos coletores, predadores e sugadores foram 

‘moderadamente flutuante‘ durante todo o estudo. Já a guilda dos filtradores variaram de 

‘moderadamente flutuante’ a ‘altamente flutuante’, a de retalhadores oscilaram entre  
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FIGURA 8.7. Variação da riqueza de espécies (█), do índice de Shannon-Weaver (●) e da 
uniformidade (▲) de espécies predadoras nas Lagoas do Couro (a), Jurema (b) e João Abreu 
(c). A seta indica ocorrência da seca imprevisível. 
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‘moderadamente flutuante’ a ‘altamente flutuante’, enquanto que a de raspadores variaram 

de ‘moderadamente flutuante’ a ‘moderadamente estável’ durante o ciclo hidrológico de 

1999 e 2001, respectivamente. 

 Na Lagoa Jurema as guildas dos raspadores, retalhadores e sugadores foram 

‘altamente flutuante’ ao longo deste estudo. A guilda dos predadores foi ‘moderadamente 

flutuante’ em 1999 e 2001, ao passo que a de coletores e filtradores foram ‘altamente 

flutuante’ em 1999 e ‘moderadamente flutuante’ em 2001. 

 Por sua vez, na Lagoa João Abreu, a guilda dos raspadores, coletores, e predadores 

foram ‘moderadamente flutuante’ e a de retalhadores, sugadores e filtradores foram 

‘altamente flutuante’ durante o ciclo hidrológico de 2001. 

 A persistência de várias espécies ficou bastante evidente. Por exemplo, na guilda 

dos raspadores (Brinkhurstia sp., Allonais paraguayensis, Dero obtusa, B. straminea, P. 

lineata) e dos coletores (Chironomus sp. e Dicrotendipes sp. ) e dos predadores (Lestes sp., 

Coenagrionidae gen. sp., Buenoa sp. e Tropisternus sp.) mostraram-se bastante resistentes 

à seca, em oposição aos demais representantes destes grupos que desapareceram tão logo a 

fase secando teve início. 

 Nas Lagoas Couro e João Abreu seis espécies de raspadores, quatro de coletores, 

três e duas de filtradores e 16 e oito de predadores estavam presentes nestas lagoas 

no período da pré-perturbação, antes da seca imprevisível, ocorrida ao longo do ciclo 

hidrológico de 1999 e 2001, respectivamente. 

 

8.5. Discussão 

 Embora uma das forças sugeridas como limitante da riqueza de espécies seja a 

variabilidade ambiental, eventos como as perturbações podem, teoricamente, permitir que 

um número quase ilimitado de espécies possa coexistir (May 1973, Levinton 1979). 
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Condições climáticas extremas como as secas, podem periodicamente diminuir as 

densidades populacionais e deste modo aumentar a probabilidade de extinção de espécies 

raras (Tilman & Haddi 1992), deste modo habitats que experimentam grandes flutuações 

ambientais devem apresentar maiores taxas de extinção e, conseqüentemente, menos 

riqueza de espécies que os ambientes mais estáveis (Levinton 1979). Os resultados obtidos 

nas lagoas do semi-árido brasileiro demonstraram que mesmo nas ocasiões em que a 

estabilidade da comunidade foi considerada baixa, a manutenção de uma alta diversidade 

de espécies foi possível. Este fato pode ser atribuído aos eventos de perturbação 

hidrológica que são freqüentes nas lagoas intermitentes do semi-árido brasileiro. 

 Os dados deste estudo revelaram que as lagoas com menor estabilidade hidrológica 

apresentaram as comunidades mais diversas, enquanto que a lagoa mais estável 

hidrologicamente, apresentou uma comunidade de macroinvertebrados mais estável, 

embora menos diversificada. 

 A riqueza de espécies, a uniformidade e a diversidade H’ não revelaram nenhum 

padrão definido nas três lagoas intermitentes estudadas. Contudo, os valores destas 

variáveis tenderam a ser maiores no início e no final de cada ciclo hidrológico. 

 Dentre os macroinvertebrados no presente estudo, os que demonstraram maior 

capacidade de resistência ao evento da seca foram os insetos na sua forma imatura, os 

quais são incapazes de dispersão ativa, e os residentes permanentes (i. e., moluscos) destas 

lagoas. 

 Mecanicamente, a relação entre diversidade e estabilidade pode ser explicada pela 

propriedade da estrutura da comunidade ou da teia alimentar que é determinada por 

processos de competição interespecífico e consumo intertrófico. Dentro de grupos 

funcionais, as populações parecem suportar pressões ambientais mais severas (Pimm 

1980). 
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Segundo (Hurd & Wolf 1974), sistemas com maior diversidade, em geral, tendem a 

ser mais estáveis em virtude da complexidade trófica, de modo que o ideal seria examinar a 

complexidade trófica mais detidamente de uma comunidade, com base nas relações de 

alimentação conhecidas, ao invés de utilizar mais diversidade biótica como um índice de 

estabilidade. 

 Neste estudo, alguns grupos tróficos funcionais (i. e., sugadores e retalhadores) são 

constituídos de poucas espécies podendo, portanto ter um efeito considerável sobre o 

funcionamento destes ecossistemas. 

 A velocidade da recuperação (resiliência) das espécies dentro dos grupos tróficos 

funcionais ficou evidente na Lagoa Couro e João Abreu após a seca imprevisível registrada 

durante o período estudado. 

 À medida que a sucessão avançava, nas lagoas estudadas, a riqueza de espécies 

aumentou em cada nível trófico examinado, estando assim de acordo com a teoria da 

sucessão ecológica vigente (cf., Odum 1969). 

 Testes empíricos explícitos iniciais da hipótese de diversidade-estabilidade em 

sistemas aquáticos (Margalef 1965) e terrestre (McNaughton 1978, Singh & Misra 1969) 

usaram meios indiretos para estimar a estabilidade e proveram resultados conflitantes. 

Testes mais diretos obtiveram evidências encorajadoras para a comunidade de plantas 

(Hurd et al. 1971, Melliger & McNaughton 1975, Maltchik & Pedro 2000), mas não para 

as comunidades de artrópodes (Hurd & Wolf 1974) e peixes (Maltchik & Medeiros 2001). 

 Naeem et al. (1994) examinaram as diferenças relativas das funções do ecossistema 

em assembléias aleatoriamente designadas e descobriram que a produtividade primária, 

medida como absorção de luz por plantas e como fixação de gás carbônico, aumentou a 

diversidade de espécies de planta. No entanto, eles só compararam o índice relativo de 

função de ecossistema em assembléias artificialmente designadas, as quais não precisavam 
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ter interações fortes entre populações e, também, não introduziram perturbação em seus 

“ecotrons”. Assim, o resultado deste experimento não parece satisfatório para suportar a 

hipótese de diversidade-estabilidade. 

 Os estudos da relação da diversidade-estabilidade por Tilman e seus colegas 

também têm recebido atenção considerável (Johnson et al. 1996). Porém, os seus estudos 

explorando a relação entre diversidade e estabilidade em áreas de pastagem, só 

focalizam o efeito da riqueza de espécies de planta na estabilidade de biomassa global da 

comunidade de plantas. Além disso, eles só exploraram a relação dentro de um nível 

trófico, não no ecossistema como um todo. Por isso, a validade dos estudos de Tilman e 

seus colegas para provar a hipótese da diversidade-estabilidade deveriam ser considerados 

com certa restrição. 

 Devido a grande complexidade de padrões e processos, em níveis de comunidade e 

ecossistema, as tentativas para avaliar as relações entre diversidade de espécies e 

estabilidade têm gerado conclusões inconclusivas, contraditórias e controversas (Goodman 

1975). Contudo esta hipótese é interessante em ecologia teórica e tem seu emprego prático 

em ecologia aplicada. 

 No presente estudo, a variabilidade da biomassa total da comunidade de 

macroinvertebrados, medida pelo coeficiente de variação (CV), foi menor na Lagoa Couro 

que apresentou maior riqueza de macroinvertebrados, enquanto que a variabilidade da 

abundância de populações de cada espécie (nos diferentes grupos tróficos funcionais) foi 

menor nas lagoas com maior riqueza de macroinvertebrados. Neste sentido, a diversidade 

estabilizou os processos ecossistêmicos, mas, simultaneamente, parece ter desestabilizado 

a dinâmica da população de espécies individuais. Tais resultados empíricos parecem 

coincidir com o marco teórico atual sobre o efeito da estabilidade da diversidade em 

processos totais de ecossistema que pode ser explicado através de vários mecanismos, 
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como a hipótese do seguro (‘insurance hypothesis') e o efeito de pasta (‘portfolio effect’) 

que são um efeito inevitável do ponto de vista da teoria da amostragem tradicional 

(Doak et al. 1998, Tilman et. al. 1998, Yachi & Loreau 1999, Hughes & Roughgarden 

2000). 

 O resultado desta investigação de campo em uma zona úmida intermitente do semi-

árido brasileiro, apoiados por pesquisas desenvolvidas em outros ecossistemas (Frank & 

McNaughton 1991, Tilman et al. 1996, Yamamura 2002), sugere que a maior diversidade 

proporcionou uma maior estabilidade (menor variabilidade) da biomassa total de 

macroinvertebrados. Não obstante, é imprescindível a realização de mais experimentos 

e de observações complementares antes que a natureza de qualquer relação funcional entre 

diversidade e estabilidade possa ser assumida com confiança. A conclusão desta 

aproximação da relação entre diversidade e estabilidade com macroinvertebrados nas 

lagoas do semi-árido brasileiro é preliminar. Apesar desta hipótese ser extremamente 

difícil de ser testada, a sua validade continua sendo um desafio bastante estimulante, a ser 

tratado com entusiasmo, seriedade e através de um esforço criativo. 
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IX – CONCLUSÕES GERAIS 
 

1. A cheia e a seca são os principais agentes de perturbação nas lagoas intermitentes do 

semi-árido paraibano e de grande relevância para explicar o modelo de sucessão de 

macroinvertebrados nestes ecossistemas. 

2. Não foi identificado o padrão de diversidade dos macroinvertebrados nas lagoas 

estudadas, pois em cada ciclo hidrológico parece ter havido um padrão peculiar de 

diversidade. A maior diversidade encontrada pode ser explicada pela extensão da fase 

úmida que permitiu a invasão por mais espécies. 

3. A riqueza de espécies de macroinvertebrados nas lagoas intermitentes estudadas foi 

relativamente alta e o número de indivíduos baixo. 

4. As comunidades de macroinvertebrados são constituídas de populações que variam 

bastante durante o ciclo hidrológico em função da variação do nível de água e dos 

impactos da seca. 

5. A resistência e a resiliência da comunidade de macroinvertebrados frente à seca, de um 

modo geral, demonstraram ser relativamente altas. 

6. A variabilidade da biomassa total da comunidade de macroinvertebrados foi menor na 

lagoa que apresentou maior riqueza, enquanto que a variabilidade da abundância das 

populações em cada espécie foi menor nas lagoas com maior riqueza de 

macroinvertebrados. 
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