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Traços e grupos funcionais do fitoplâncton na avaliação da redundância 

funcional e restauração lacustre em planícies de inundação 
 

RESUMO GERAL 

Comunidades biológicas não são combinações aleatórias de espécies e sim o resultado de 

diversos processos que incluem fatores abióticos, interações bióticas e dispersão. As ações 

antrópicas têm afetado a estrutura e funcionamento das comunidades ecológicas em ritmo 

acelerado. A comunidade fitoplanctônica representa o principal produtor primário dos 

ambientes aquáticos, portanto fatores que interferem na sua estrutura e dinâmica, também 

podem causar impactos nos demais níveis tróficos do ecossistema. Nessa perspectiva, a 

redundância funcional foi tema central da primeira abordagem, cujo objetivo foi investigar a 

resposta da redundância de comunidades fitoplanctônicas, diante de fatores ambientais, 

quando medida para grupos e traços funcionais. Para isso utilizou-se seis anos de dados 

coletados trimestralmente (2008 a 2013) referentes a dois lagos temperados e três 

subtropicais. Traços e grupos foram eficientes para medir esse atributo, entretanto os traços 

foram mais eficientes quando o processo estruturador das comunidades foi a filtragem 

ambiental. Os traços funcionais do fitoplâncton explicaram de maneira mais eficaz a relação 

entre redundância e ambiente. Na segunda abordagem, avaliou-se a influência da 

hidrodinâmica, paisagem e recursos sob a estrutura da comunidade fitoplanctônica durante um 

processo de restauração de um lago de planície de inundação. Como esperado, os fatores 

relacionados a hidrodinâmica e aos recursos (luz e nutrientes) foram determinantes para o 

biovolume e densidade. A importância relativa da paisagem para os atributos da comunidade 

aumentou ao longo do tempo de restauração. Cianobactérias foram dominantes no início da 

restauração, seguidas de fitoflagelados e diatomáceas. Com o objetivo de divulgar a ciência, a 

terceira abordagem apresenta conceitos básicos do fitoplâncton e agrupa os principais 

resultados referentes a redundância funcional e restauração lacustre. Enfatiza-se o uso de 

traços e grupos funcionais do fitoplâncton como uma importante ferramenta para o 

desenvolvimento da ecologia de comunidades e para projetos de restauração e manejo dos 

ecossistemas aquáticos.  

Palavras-chave: Microalgas. Cianobactéria. Filtros ambientais. Convergência de traços. 

Diversidade funcional.   



 
 

 

Phytoplankton traits and functional groups in the evaluation of functional 

redundancy and lake restoration in floodplains 

 

ABSTRACT 

Biological communities derive not from a random distribution of organisms but are the result 

of many processes that include abiotic factors, biotic interactions, and dispersion. The impact 

of human activities has affected the structure and functioning of ecological communities at an 

accelerated pace. The phytoplankton community represents a major primary producer of 

aquatic environments, therefore factors that interfere with its structure and dynamics can also 

impact other trophic levels in the ecosystem. In this perspective, functional redundancy was 

the central theme of the first paper, whose aim was to investigate the response of redundancy 

in phytoplankton communities to environmental factors, when measured for functional groups 

and functional traits. For this, six years of data collected quarterly (2008 to 2013) from two 

temperate and three subtropical lakes were used. Traits and groups were efficient to measure 

this attribute, however, the traits were more efficient when the structuring process of the 

communities was the environmental filtering. The functional traits most effectively explain 

the relationship between redundancy and environment. In the second paper, the influence of 

hydrodynamics, landscape and resources on the structure of the phytoplankton community 

during a floodplain lake restoration process was evaluated. As expected, factors related to 

hydrodynamics and resources (light and nutrients) were determinants for biovolume and 

density. The relative importance of landscape to community attributes increased over time of 

restoration. Cyanobacteria were dominant at the beginning of the restoration process, 

followed by phytoflagellates and diatoms. Aiming to disseminate science, the third article 

presents basic concepts of phytoplankton ecology and the main results related to the themes of 

the two scientific papers. In summary, the functional approach in phytoplankton ecology 

stands out as an important tool for the development of community ecology and for restoration 

and management of aquatic ecosystems projects. 

Keywords: Microalgae. Cyanobacteria. Environmental filters. Traits convergence. Functional 

diversity. 
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1  INTRODUÇÃO GERAL 

Os ecossistemas de água doce fornecem serviços essenciais para a população humana 

incluindo alimentos, energia, irrigação e proteção contra secas e inundações. Além disso, 

lagos, rios e áreas alagadas também constituem o habitat de muitas plantas e animais (Häder 

et al., 2020). No entanto, as atividades antrópicas provocam, cada vez mais, impactos 

deletérios a esses ecossistemas e comprometem sua estrutura e funcionamento. Diante desse 

cenário a assembleia geral das nações unidas (ONU) declarou o período 2021 à 2030 como a 

década da restauração de ecossistemas. Restaurar ecossistemas degradados contribui para 

impulsionar a estabilidade climática, a segurança alimentar, o abastecimento de água e a 

conservação da biodiversidade (Álvarez-Yépiz, 2020). 

O fitoplâncton é um importante componente dos ecossistemas aquáticos. Este grupo de 

microrganismos polifiléticos, amplamente mas não exclusivamente foto-autotróficos, 

composto por microalgas e bactérias fotossintetizantes (Naselli-flores et al., 2021) é 

considerado o principal produtor primário dos ambientes aquáticos. O fitoplâncton possui 

diferentes requerimentos e modos de aquisição de elementos químicos como carbono, 

nitrogênio, fósforo e sílica (Litchman & Klausmeier, 2008). Portanto, padrões de riqueza, 

diversidade e abundância dessa comunidade, afetam diretamente teias tróficas e os ciclos 

biogeoquímicos (P  č ć & K ø      2018). 

Para prever a dinâmica das comunidades biológicas, incluindo a fitoplanctônica, diante 

dos impactos causados pelas ações humanas, precisamos antes entender os mecanismos que 

controlam a estrutura, montagem e funcionamento das comunidades (Adrian et al., 2009; 

Heino et al., 2020). Na perspectiva teórica da ecologia de comunidades, as combinações de  

espécies encontradas na natureza, não são aleatórias, e sim o resultado de diversas forças 

atuantes, que podem ser organizadas em quatro grupos: dispersão, deriva, especiação e 

seleção (Vellend, 2010; Heino et al., 2015; Kuczynski & Grenouillet, 2018).  

A influência da dispersão dos organismos nas comunidades é o arcabouço da teoria de 

metacomunidades, que propõe que as comunidades locais são interligadas pela dispersão de 

múltiplas espécies potencialmente interativas (Leibold et al., 2004). A deriva é estudada pela 

visão da teoria neutra (Hubbell, 2001), na qual os indivíduos são considerados 

ecologicamente equivalentes sendo a estocasticidade demográfica considerada determinante 

na estruturação das comunidades. A especiação é estudada na perspectiva da ecologia 

histórica ou regional, que propõe que as comunidades são o resultado da evolução e de 

processos biogeográficos (Brown, 1995). A seleção é um processo estudado diante da 
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perspectiva da teoria de nicho (Chase & Leibold, 2003). Partindo dessa perspectiva 

determinística, as restrições impostas pelos fatores abióticos (filtros ambientais) e as 

interações entre os organismos, são propostas como os principais fatores que estruturam as 

características das comunidades (Chase, 2003; Menezes et al., 2016).  

As medidas de diversidade funcional, baseadas no valor (abundância) e na variedade 

(composição) das espécies e das suas características ou traços funcionais (Petchey & Gaston, 

2006; Laureto et al., 2015; Rudman et al., 2017), têm demonstrado eficiência na investigação 

dos processos determinísticos de seleção (McGill et al., 2006; Clark et al., 2012). A filtragem 

ambiental e a similaridade limitante, resultam em tendências diferentes nas distribuições de 

traços funcionais nas comunidades (Borics et al., 2020). Assume-se que as espécies 

coexistentes são mais semelhantes umas às outras do que o esperado ao acaso, pois as 

condições ambientais atuam como filtros e permitem que apenas um espectro estreito de 

características persista (Chase, 2010; Pavoine & Bonsall, 2011). Por outro lado, o princípio da 

similaridade limitante, prediz que a coexistência entre as espécies só é possível se houver 

determinada diferenciação ou especialização de nicho entre elas, ou uma grande oferta de 

recursos. Caso contrário, a competição, intensificada pela sobreposição de nicho, levaria a 

exclusão de espécies com menor potencial competitivo (MacArthur & Levins, 1967; Sobral & 

Cianciaruso, 2012; Hutchinson 1959). Assim, o limite de similaridade gera um padrão de 

dispersão de traços, o que resulta em comunidades com baixa redundância funcional (Borics 

et al 2020; MacArthur & Levins, 1967). Segundo a hipótese de dominância por estresse, em 

habitats que apresentam maior severidade ambiental (estresse ambiental), a filtragem 

ambiental tem maior importância para a estruturação da comunidade, do que a limitação por 

similaridade (Weiher & Keddy, 1995). 

Nesse contexto, a divergência e a convergência de traços que emergem dos processos 

de filtragem ambiental e de similaridade limitante, afetam a medida do quão semelhante são 

os papéis funcionais existentes em uma comunidade, termo definido como redundância 

funcional (MacArthur & Levins, 1967; Rosenfeld, 2002; Cavender-Bares et al., 2009). 

Ecossistemas que apresentam alto grau de redundância funcional, são capazes de suportar 

variações, quando submetidos a alguma alteração ambiental (resistência) e retornar 

rapidamente a sua condição inicial (resiliência) (Rosenfeld, 2002; Towsend et al., 2010). 

Portanto, a redundância funcional é uma característica das comunidades biológicas de 

relevante importância para a conservação e manutenção dos serviços ecossistêmicos (Loreau, 

2004; Laliberté et al., 2010; Feit et al., 2019). 
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Para a comunidade fitoplanctônica os traços funcionais foram delimitados com base 

em eixos ecológicos relevantes, como a aquisição de recursos (luz e nutrientes), reprodução e 

estratégias para evitar a predação (Litchman & Klausmeier, 2008). Observando os traços 

morfológicos, fisiológicos, comportamentais e as preferências de habitat, também foram 

desenvolvidos agrupamentos funcionais, que reúnem espécies funcionalmente semelhantes e 

indicam estratégias ecológicas para determinadas condições de habitat (Margalef, 1978; 

Reynolds et al., 2002; Litchman & Klausmeier, 2008). Como exemplos de agrupamentos 

funcionais consolidados e utilizados extensivamente na ecologia do fitoplâncton, podemos 

citar os grupos funcionais baseados em morfologia (GFBM), que consideram aspectos 

morfológicos de fácil identificação como tamanho, presença de flagelos e espinhos (Reynolds 

et al., 2002; Kruk et al., 2010; Kruk et al., 2021).  

Ações que visam restaurar os serviços ecossistêmicos de ambientes lacustres 

normalmente incluem o monitoramento do biovolume, densidade e diversidade do 

fitoplâncton em seus projetos (W ś     k  &   ś  ń k   2012;                 2016; K   k    

     2017; R   ń k          2017). Aspectos desejados em restaurações lacustres, como a 

diminuição do grau de trofia e a prevenção de florações de algas potencialmente tóxicas, estão 

intimamente ligados a dinâmica da comunidade fitoplanctônica (Q           2015; R   ń k     

al., 2017). A abordagem funcional, aliada aos principais atributos da comunidade 

fitoplanctônica, pode fornecer uma melhor compreensão da influência dos fatores ambientais 

durante um processo de restauração lacustre.  

Tendo em vista os aspectos mencionados sobre os impactos das atividades humanas 

nos ecossistemas, a importância da comunidade fitoplanctônica e o desenvolvimento da 

pesquisa sobre aspectos funcionais das comunidades biológicas, esta tese inclui duas vertentes 

que compartilham  uma abordagem funcional da comunidade fitoplanctônica em lagos rasos 

de planície de inundação. A primeira abordagem discute a importância dos traços e grupos 

funcionais para medir os padrões de redundância funcional em comunidades fitoplanctônicas 

de diferentes regiões climáticas. A segunda abordagem contempla a influência da 

hidrodinâmica, recursos e paisagem nos principais atributos ecológicos da comunidade 

fitoplanctônica ao longo de um processo de restauração lacustre.  

A necessidade de compreender os sistemas naturais se torna cada vez mais urgente a 

medida que o uso não sustentável dos recursos naturais, aliado ao crescimento da população 

humana compromete a estrutura e o funcionamento dos ecossistemas (Francis, 2015; Green et 

al., 2015). A ciência tem avançado, e novos conceitos sobre a ecologia de comunidades, 

ecossistemas e populações têm surgido (Carmel et al., 2013; Heino et al., 2015). Entretanto, 
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os problemas ambientais só serão amenizados com a conscientização e apoio da sociedade em 

geral. A participação ativa da sociedade no debate sobre problemas ambientais possibilita que 

políticas públicas sejam implantadas para a proteção e mitigação de danos causados a 

natureza. Para possibilitar maior entendimento e engajamento da população sobre a ecologia e 

a conservação ambiental é necessário traduzir os conteúdos científicos e de linguagem 

específica, produzidos na academia, para uma linguagem mais acessível, ou seja, é necessário 

divulgar ou popularizar a ciência (Vörösmarty et al., 2018). Portanto, elaborou-se também um 

artigo de divulgação científica, em linguagem simples, que incorpora as duas abordagens 

científicas citadas acima.  
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2 TRAÇOS, GRUPOS E A REDUNDÂNCIA FUNCIONAL DE 

COMUNIDADES FITOPLANCTÔNICAS 

 

RESUMO 

As comunidades fitoplanctônicas podem ser estudadas utilizando-se traços ou agrupamentos 

funcionais. Tem sido proposto que a utilização de traços funcionais individuais, podem 

determinar de maneira mais precisa a variação da redundância funcional. Aqui comparamos a 

resposta da redundância funcional de comunidades fitoplanctônicas diante de fatores 

ambientais, quando medida para grupos e traços funcionais. Para isso foram utilizados seis 

anos de dados coletados trimestralmente (2008 a 2013) de dois lagos temperados e três 

subtropicais (n = 111). Índices de redundância foram calculados para Grupos Funcionais 

Baseados em Morfologia (GFBM) e para traços funcionais. Os resultados foram contrastados 

com modelos nulos. Considerando fatores como a variabilidade encontrada dentro de cada 

grupo funcional, nossa hipótese propõe que a utilização dos grupos funcionais, forneça uma 

medida de redundância funcional mais perto da estocasticidade e uma menor explicação 

diante das variáveis ambientais, quando comparada aos traços. Para comunidades simuladas e 

conforme o esperado, grupos e traços funcionais capturaram a assinatura dos processos que 

determinam a montagem da comunidade (similaridade limitante e filtragem ambiental). 

Observou-se maior redundância para filtragem ambiental e menor para similaridade limitante 

do que o esperado ao acaso. A redundância funcional em lagos temperados diferiu do acaso 

quando computada para traços, o que sugere predomínio da filtragem ambiental. Para grupos 

funcionais, a redundância observada não diferiu da gerada aleatoriamente. A relação 

redundância funcional-fatores abióticos foi melhor explicada para traços. Essas relações 

variaram entre as regiões climáticas, entretanto maiores temperaturas afetaram negativamente 

a redundância funcional em ambos os lagos. Conclui-se que traços e grupos são eficientes 

para medir a redundância funcional, entretanto os traços são mais eficientes quando o 

processo estruturador das comunidades é a filtragem ambiental. 

Palavras – chave: microalgas, planície de inundação, lagos rasos, similaridade limitante, 

filtros ambientais. 
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2.1 Introdução  

Os padrões de riqueza e abundância das espécies na natureza, sugerem que as 

comunidades não são combinações aleatórias de espécies e sim o resultado de diversos 

processos que envolvem dispersão, fatores abióticos e interações bióticas (Heino et al., 2015; 

Kuczynski & Grenouillet, 2018). Entretanto as ações humanas, (e. g. fragmentação de 

habitats e aquecimento global) tem causado consideráveis efeitos negativos nas comunidades 

biológicas e consequentemente na integridade dos ecossistemas (Hooper et al., 2005; Garland 

et al., 2021). Diante desse cenário e na busca por conciliar desenvolvimento social com a 

integridade dos ecossistemas, compreender como as comunidades biológicas são moldadas e 

como respondem aos impactos ambientais tem sido um dos principais objetivos da ecologia 

(Adrian et al., 2009; Woodward et al., 2010).  

Nesse contexto, a redundância funcional, definida como, o grau de similaridade 

funcional que as espécies apresentam em determinado local, é uma característica das 

comunidades biológicas de relevante importância para a conservação e manutenção dos 

serviços ecossistêmicos (Loreau, 2004; Laliberté et al., 2010; Feit et al., 2019). Ecossistemas 

que apresentam alto grau de redundância funcional sustentam suas funções e processos por 

mais tempo, mesmo sob declínio ou extinção de espécies, ou seja, a redundância funcional 

confere aos ecossistemas maior resistência e resiliência (Rosenfeld, 2002; Towsend et al., 

2010). Assim, compreender os padrões de redundância funcional das diferentes comunidades 

biológicas pode servir como ferramenta para auxiliar programas de manejo e conservação 

ambiental (Cadotte et al., 2011).  

Inúmeras pesquisas e associações têm sido descritas sobre mecanismos que geram a 

redundância funcional em comunidades aquáticas entretanto, alguns aspectos ainda são pouco 

compreendidos (Kruk et al., 2016; Zhong et al., 2020). A relação positiva entre riqueza e 

redundância funcional, onde o maior número de espécies desempenha funções semelhantes, 

foi demonstrada em diversos ecossistemas (Cooke et al., 2019). Em contraste, quando as 

espécies se agrupam desproporcionalmente em algumas funções ecossistêmicas particulares, 

essa relação positiva pode não existir (Mouillot et al., 2014). Diante disso, mesmo 

ecossistemas com maior riqueza taxonômica podem ser tão vulneráveis à perda de funções 

quanto os de menor riqueza. 

Além dessa relação com a riqueza de espécies, os padrões de redundância funcional 

também podem indicar quais potenciais processos ecológicos (e. g. filtragem ambiental ou 

similaridade limitante) exercem maior influência na estruturação das comunidades (Cavender-

Bares et al., 2009). Quando novas condições ambientais são impostas, apenas aqueles 
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organismos capazes de se adaptar sobrevivem (filtragem ambiental). Assim, assume-se que as 

espécies coexistentes são mais semelhantes umas às outras do que o esperado ao acaso, pois 

as condições ambientais permitem que apenas um espectro estreito de características persista 

(coexistência de espécies similares funcionalmente) e isso causa alta redundância funcional 

(Chase, 2010; Pavoine & Bonsall, 2011). Por outro lado, o princípio da similaridade limitante, 

assume que a coexistência de duas espécies não é possível se a sobreposição de nicho for 

muito grande, ou seja, a exclusão competitiva restringe a similaridade de espécies 

coocorrentes e isso resulta em divergência de características com redundância funcional 

menor do que o esperado ao acaso (coexistência de espécies dissimilares) (MacArthur & 

Levins, 1967; Sobral & Cianciaruso, 2012). Tais processos não são mutuamente exclusivos e 

podem acontecer simultaneamente, em menor ou maior grau, conforme as características de 

cada comunidade (Weiher et al., 2011; Borics et al., 2020; Ford & Roberts, 2020).  

Os padrões de redundância funcional variam entre regiões climáticas e grupos de 

organismos (Kruk et al., 2016; Santana et al., 2018). Para os organismos fitoplanctônicos, têm 

sido proposto que as condições climáticas mais estáveis dos lagos tropicais favorecem nichos 

específicos com espécies redundantes (alta redundância funcional). Enquanto as regiões 

temperadas, abrigam menos espécies, mas com maior variabilidade de traços (baixa 

redundância funcional) (Kruk et al., 2016). Alta redundância funcional também tem sido 

sugerida para as florestas tropicais onde a alta riqueza, consiste em grande parte, de espécies 

funcionalmente redundantes (Fauset et al., 2015; Scheffer et al., 2015).  

A observação de que os fatores bióticos e abióticos atuam mais fortemente nos traços 

funcionais do que nas espécies em si, possibilitou o desenvolvimento de novas abordagens 

para a ecologia do fitoplâncton (Reynolds et al., 2002; Litchman & Klausmeier, 2008; 

Salmaso et al., 2015). Traços funcionais são as características mensuráveis de caráter 

morfológico, fisiológico ou comportamental dos organismos que afetam sua capacidade de 

sobreviver e reproduzir no ambiente (Violle et al., 2007; Brasil & Huszar, 2011). Os traços 

são utilizados para classificar as espécies de acordo com suas tolerâncias e sensibilidades às 

variações ambientais e definir os grupos funcionais no fitoplâncton (Reynolds et al., 2002; 

Salmaso & Padisak, 2007; Kruk et al., 2010; Rangel et al., 2016; Kruk et al., 2017; Naselli-

flores et al., 2021).  

Grupos e traços funcionais melhoram a compreensão e a previsão das respostas da 

comunidade fitoplanctônica frente às mudanças ambientais, quase sempre com desempenho 

superior a abordagem puramente taxonômica (Kruk et al., 2011; Abonyi et al., 2018). 

Algumas vezes, grupos têm apresentado resultados até melhores que o uso de traços 
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funcionais (Kruk et al., 2011). Entretanto, apesar de amplamente difundidos na ecologia do 

fitoplâncton a utilização de grupos funcionais, para a avaliar padrões de redundância dessa 

comunidade, tem sido alvo de críticas (Petchey et al., 2004; Carmona et al., 2016; Ricotta et 

al., 2016). As espécies dentro de cada grupo funcional respondem de maneira semelhante aos 

fatores ambientais, portanto todas as espécies dentro de um grupo são consideradas 

equivalentes ecológicos e consequentemente as espécies de diferentes grupos são 

consideradas funcionalmente dissimilares (Salmaso et al., 2015; Mutshinda et al., 2016). Por 

outro lado, tem sido proposto que a utilização de traços funcionais individuais, podem 

determinar de maneira mais precisa a variação da redundância funcional nas comunidades e a 

relação com as variáveis ambientais (Petchey et al., 2004). 

Portanto, considerando a importância da redundância funcional para a resiliência e 

resistência dos ecossistemas e o fitoplâncton como principal produtor primário, nosso objetivo 

foi comparar a resposta da redundância funcional de comunidades fitoplanctônicas, diante de 

fatores ambientais, quando medida para grupos e traços funcionais. Para isso, foram utilizados 

padrões de redundância funcional calculados usando grupos funcionais baseados em 

morfologia (GFBM) e traços funcionais dos organismos fitoplanctônicos de regiões climáticas 

distintas (temperada e subtropical). Considerando fatores como a variabilidade de traços 

encontrada dentro de cada grupo funcional, nossa hipótese propõe que a utilização dos grupos 

funcionais, forneça uma medida de redundância funcional mais perto da estocasticidade e uma 

menor explicação diante das variáveis ambientais quando comparada aos traços funcionais.  

2.2 Materiais e métodos 

2.2.1 Local de estudo 

Foram analisados cinco lagos, localizados em planícies de inundação de região 

subtropical (três lagos) e temperada (dois lagos) (Figura 01 e Apêndice A). Os lagos são 

rasos, isolados e sujeitos à forte influência do nível de água do rio principal. As flutuações do 

nível de água, em ambos os sistemas, são fortemente reguladas por barragens a montante de 

suas bacias hidrográficas (Roberto et al., 2009; Sparks et al., 2017). A seleção de lagos de 

diferentes regiões climáticas nos permitiu investigar os padrões de redundância funcional em 

uma ampla variabilidade ambiental. 
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Figura 01: Localização dos lagos temperados (Lago Thompson – T1 e Chautauqua – T2) na 

planície de inundação do rio Illinois (a) e lagos subtropicais (Lago Fechada – S1, Osmar – S2 

e Ventura -S3), na planície de inundação do alto rio Paraná (b).  

 

A bacia do rio Paraná cobre uma área de aproximadamente 802.150 km
2
 no Brasil. Os 

lagos subtropicais (Fechada – S1, Osmar – S2 e Ventura – S3) estão localizados na planície de 

inundação do alto rio Paraná, no último trecho livre de barramento (Figura 1b). Esta planície 

abrange cerca de 230 km de extensão, 20 km de largura. O regime hidrológico é caracterizado 

por um período seco (junho a setembro) e um período chuvoso (outubro a fevereiro) (Souza-

Filho, 2009). 

O rio Illinois nasce da confluência dos rios Kankakee e Des Plaines no nordeste do 

Estado de Illinois e drena 73,038 km
2
 enquanto flui 439 km para o rio Mississippi (Starrett, 

1972). Os lagos Thompson (T1) e Chautauqua (T2) estão localizados em uma área de 

restauração ecológica de 5,592 hectares denominada Emiquon, que compreende a Reserva 

Emiquon e os Refúgios Nacionais de Vida Selvagem de Emiquon e Chautauqua (Figura 1a). 
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O complexo Emiquon estabelece um corredor de 8,5 km de largura através do planície de 

inundação e se estende 13,5 km de comprimento a jusante (Lemke et al., 2017). 

2.2.2 Metodologia de campo e laboratório 

As amostragens das variáveis ambientais e do fitoplâncton ocorreram entre 2008 a 

2013. A amostragem em T2 ocorreu quinzenalmente em 2008. Os demais lagos foram 

amostrados ao menos quatro vezes por ano (n = 111) no período de águas baixas (junho- 

setembro) e águas altas (outubro a maio) para os lagos subtropicais e no período de águas 

baixas (setembro a fevereiro) e águas altas (março a agosto) para os lagos temperados. 

O fitoplâncton foi coletado diretamente com frascos à sub-superfície na região 

limnética dos lagos e a fixação ocorreu com solução de lugol acético (Bicudo & Menezes, 

2006). A identificação dos táxons foi feita pelo mesma equipe de pesquisadores utilizando 

literatura especializada de acordo com os critérios de Bicudo & Bicudo, 1970; Komarék & 

Fott, 1983; Krammer & Lange-Bertalot (1986, 1988, 1991). A análise quantitativa das 

amostras de fitoplâncton seguiu o método de contagem em transectos aleatórios em 

microscópio invertido (Utermöhl, 1958). O cálculo da densidade foi realizado de acordo com 

APHA (2005) e o resultado expresso em indivíduos (células, cenóbios, colônias ou 

filamentos) por mililitro.  

O biovolume foi estimado multiplicando-se a densidade de cada táxon por seu 

respectivo volume. O volume celular foi calculado a partir de modelos geométricos 

aproximados à forma das células (Sun & Liu, 2003).  

Todos os táxons fitoplanctônicos foram enquadrados em grupos funcionais com base 

em características morfológicas (GFBM), como volume e presença de flagelos (Kruk et al., 

2010; Reynolds et al., 2014). O fitoplâncton foi enquadrado em oito GFBM. I: organismos 

pequenos com alta relação superfície volume; II: pequenos flagelados com envoltório celular 

de sílica; III: grandes filamentos com aerótopos, IV: organismos de tamanho médio sem 

características especializadas; V: flagelados unicelulares de tamanho médio a grande; VI: 

organismos não flagelados com envoltório celular de sílica; VII: grandes colônias 

mucilaginosas e VIII: cianobactérias fixadoras de nitrogênio. 

Para o cálculo da redundância funcional foram utilizados traços funcionais 

relacionados aos eixos ecológicos do fitoplâncton (Weithoff, 2003; Longhi & Beisner, 2010) 

como traços morfológicos (razão superfície/volume, presença de setas, espinhos, mucilagem, 

processos), fisiológicos (capacidade de fixar nitrogênio, demanda por sílica), 
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comportamentais (tendência a formar cadeias ou colônias, motilidade celular e de história de 

vida (formas resistentes) (Tabela 01). 

 

Tabela 01: Traços funcionais dos organismos fitoplanctônicos utilizados para o cálculo da 

redundância funcional em lagos subtropicais e temperados. 

 Dados Tipo de traço Traços Medida do traço 

Contínuos Morfológico Biovolume mm
3
 

 Morfológico 
Máxima dimensão 

linear (MDL) 
µm 

 Morfológico 
Relação superfície: 

volume 
 

Categóricos  Presença de sílica 0-1 

 
Comportamental/ 

Fisiológico 
Potencial mixotrófico 0-1 

 Fisiológico 
Capacidade de fixação 

de nitrogênio 
0-1 

 Comportamental Motilidade Não móvel, flagelos, aerótopos 

 
Morfologia/ 

comportamental 

Estruturas para evitar 

predação e ou 

sedimentação 

Sem traços especializados, 

mucilagem, flagelos, cerdas 

flageladas, espinhos, processos 

 Morfológico Formas de vida 

Filamento, colonial, cenobial, 

unicelular, pseudofilamento, 

unicelular flagelado, colonial 

flagelado 

 Fisiológico Pigmentos Clorofila -a, ficocianina, fucoxantina 

 História de vida Formas de resistência 0-1 

 

Foram mensuradas as variáveis físicas e químicas da água, listadas na Tabela 02, com 

suas respectivas metodologias. A profundidade da zona de mistura (Zmis) foi estimada a partir 

do perfil térmico. A relação zona eufótica: zona de mistura (Zeu:Zmis) foi utilizada como índice 

de disponibilidade de luz na zona de mistura (Jensen et al., 1994) e a relação zona de mistura: 

zona máxima (Zmis:Zmax) foi utilizada para avaliar o regime de mistura da coluna de água. Os 

dados de nível da água foram fornecidos pela Agência Nacional de Águas (ANA) e Itaipú 

Binacional para o rio Paraná e National Weather- Service Products para o rio Illinois. 
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Tabela 02: Parâmetros físicos e químicos da água obtidas para caracterização limnológica dos 

lagos subtropicais e temperados entre o período de 2008 a 2013.  

Variáveis Limnológicas Metodologia 

Temperatura da água - Temp  (ºC) Oxímetro YSI 

Profundidade – Zmax (m) Ecobatímetro 

Oxigênio dissolvido - OD (mg/L) Oxímetro YSI 

Zona eufótica -  Zeu (m) Cole (1994) 

Condutividade elétrica - CE (µS.cm
-1

) Potenciômetro digital 

Potencial Hidrogeniônico - pH Potenciômetro digital 

Fósforo total - PT (µg.L
-1

) Mackereth e colaboradores (1978) 

Ortofosfato- PO4 (µg.L
-1

) Mackereth e colaboradores (1978) 

Nitrogênio Total -(NT) (µg.L
-1

) Bergamin e colaboradores (1978) 

Nitrato – N-NO3 (µg.L
-1

) Giné e colaboradores (1980) 

Amônio –N- NH4 (µg.L
-1

) Koroleff (1976) 

 

2.2.3 Análise de dados 

Todas as análises foram conduzidas no programa R (R Development Core Team, 

2020). Os pacotes e funções usados são citados para cada análise. 

2.2.3.1 Caracterização ambiental  

Foi calculada uma análise de componentes principais (Principal Component Analysis - 

PCA), usando a função “vegan” (Oksanen et al., 2012), a fim de sumarizar a variabilidade 

ambiental e identificar a existência de um padrão espacial e temporal para as variáveis 

limnológicas (Legendre & Legendre 1998). Os eixos foram selecionados de acordo com o 

critério de broken-stick (Jackson, 1993). As variáveis utilizadas para esta análise foram 

profundidade máxima, temperatura, oxigênio dissolvido, pH, relação zona eufótica: zona de 

mistura, fósforo solúvel reativo, amônio e nitrato. 

2.2.3.2 Cálculo da redundância funcional para traços e grupos 

Para os traços funcionais, a redundância funcional foi calculada usando a função 

‘uniqueness’    Ricotta e colaboradores (2016) (Apêndice B). Primeiro, foi calculada a 

dissimilaridade funcional entre cada par de espécies. Então, o número de espécies em cada 

assembleia (N) e a dissimilaridade esperada entre uma espécie i e um indivíduo escolhido 

aleatoriamente na comunidade (Ki) são usados para calcular uma medida de redundância 

funcional variando entre 0 e 1. 



30 
 

 

       
      

   
, onde      

 

     
 

Para obter uma medida de redundância funcional na faixa de 0 e 1 para grupos 

funcionais, utilizou-se como referência o cálculo da redundância funcional de Mouillot e 

colaboradores (2014). Primeiro, em vez de usar um algoritmo para agrupar espécies em 

grupos funcionais ou entidades funcionais, usamos os grupos funcionais baseados em 

morfologia (GFBM). Em seguida, em vez de dividir o número de espécies pelo número de 

grupos funcionais (N / Ngr), utilizou-se: 

        
         

  
 , 

onde            é o número de espécies no grupo funcional com a maior riqueza de 

espécies e SR é a riqueza total de espécies na comunidade.  

A redundância funcional observada foi comparada com valores de 9999 comunidades 

geradas aleatoriamente por nomes de táxons embaralhados para cada lago. Ao randomizar a 

identidade dos táxons, mantendo suas ocorrências e riqueza nas comunidades, as espécies 

foram designadas a diferentes grupos funcionais e a ter diferentes características. O tamanho 

do efeito padronizado (SES) foi usado como a medida de afastamento da redundância 

funcional observada para as comunidades geradas por montagem aleatória. O tamanho do 

efeito padronizado foi calculado como (RFunobs – RFunsim) /σRFunsim. As comunidades são 

consideradas menos redundantes funcionalmente do que o esperado aleatoriamente se o SES 

for significativamente < 0. Caso contrário, SES > 0, indica comunidades com redundância 

funcional mais alta do que o esperado ao acaso. 

2.2.3.3 Cálculo da redundância funcional em comunidades estruturadas por fatores 

determinísticos  

Para investigar se a redundância funcional calculada a partir de grupos funcionais 

apresenta padrões mais próximos a estocasticidade, utilizou-se comunidades simuladas para 

determinar se a redundância funcional de grupos funcionais e de traços funcionais diferem na 

sua resposta frente a processos que podem determinar a montagem de comunidade (e.g. 

similaridade limitante e filtragem ambientais). As abordagens de Kraft e colaboradores (2007) 

e de Bello e colaboradores (2017) foram empregadas para simular a evolução de dez traços 

funcionais sob um processo aleatório para 100 espécies. Nos grupos, os traços simulados 

tiveram sinal filogenético de médio a alto. O sinal filogenético também foi considerado para 
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atender à suposição de que, sob filtragem ambiental, espécies com características semelhantes 

têm requisitos ambientais semelhantes, enquanto sob similaridade limitada, espécies 

ecologicamente semelhantes deveriam apresentar competição mais forte, embora evidências e 

críticas contra essas suposições tenham surgido (Mayfield & Levine, 2010; Narwani et al., 

2013). Além disso, considerando que possíveis efeitos no número de traços funcionais podem 

gerar variações no tamanho do espaço funcional e dos grupos funcionais gerados (e.g. 

Mouillot et al., 2014; Tucker et al., 2018), todas as combinações possíveis de 2-8 traços foram 

utilizadas para gerar 510 conjuntos de dados de traços funcionais. Para essas matrizes de 510 

traços funcionais foi calculada a dissimilaridade funcional. Grupos funcionais (6 - 15 grupos) 

foram gerados por meio de quatro algoritmos de agrupamento hierárquico. O melhor esquema 

de agrupamento e o número ótimo de grupos funcionais foram determinados com base em 

uma regra da maioria: o esquema de agrupamento selecionado sobre a maioria dos 30 índices 

de agrupamento avaliados pela função 'NbClust' (Charrad et al., 2014). 

Em seguida, 100 comunidades foram simuladas para cada uma das 510 matrizes de 

características (51.000 comunidades, riqueza de 5 - 25 espécies). Para a montagem das 

comunidades pela influência da filtragem ambiental, uma espécie foi selecionada ao acaso, e 

as espécies mais semelhantes ecologicamente a ela foram selecionadas até atingir a riqueza de 

espécies pretendida. Em contraste, para comunidades sob similaridade limitante, foram 

selecionadas as espécies mais funcionalmente diferentes das primeiras espécies selecionadas 

(Kraft et al., 2007). Para comunidades montadas aleatoriamente, uma espécie foi selecionada 

ao acaso e, em seguida, os outros membros da comunidade foram selecionadas 

independentemente de sua dissimilaridade funcional. Os valores de tamanho de efeito 

padronizado (RFses) foram utilizados para comparar comunidades montadas por filtragem 

ambiental e similaridade limitante em relação a comunidades aleatórias. A expectativa era que 

as comunidades montadas por filtragem ambiental seriam mais redundantes funcionalmente 

do que o esperado ao acaso (RFses > 0), ao passo que as comunidades montadas por 

similaridade limitante apresentariam baixa redundância funcional (RFses < 0). 

Para obter uma redundância funcional estandardizada para as comunidades 

observadas, foram geradas 999 comunidades aleatórias randomizando as características 

funcionais das espécies e mantendo a frequência de ocorrência de espécies e a riqueza de cada 

comunidade ao longo do tempo. Testes de Wilcoxon foram empregados para determinar se a 

redundância funcional era maior para grupos funcionais e para testar as diferenças da 

montagem aleatória usando os valores de RFses observados. Como as comunidades simuladas 
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tinham um grande tamanho de amostra, um teste t foi usado para testar as diferenças no 

afastamento do aleatório entre a redundância funcional calculada para grupos e traços 

funcionais. 

2.2.3.4 Cálculo da relação entre variáveis abióticas e redundância funcional 

Modelos lineares foram ajustados para determinar se a redundância funcional 

calculada a partir de traços funcionais teve a maior porção da sua variância explicada pelo 

ambiente que a redundância funcional calculada a partir de grupos funcionais. Os modelos 

foram ajustados separadamente para as regiões amostradas, usando como variável resposta a 

redundância funcional observada e RFses e os fatores abióticos como variáveis explanatórias. 

As variáveis ambientais foram escalonadas (média = 0, desvio padrão = 1). O Critério de 

informação de Akaike corrigido (AICc) foi utilizado para selecionar os modelos mais 

informativos. M           ∆ I   < 2 foram considerados como tendo alto suporte e sendo 

igualmente informativos (Burnham & Anderson, 2002). A função 'dredge'           ‘MuMIn’ 

(Barton, 2018) foi utilizada para selecionar os modelos. Os testes foram realizados 

considerando os diferentes períodos sazonais. 

2.3 Resultados 

2.3.1 Lagos subtropicais e temperados 

Os lagos subtropicais foram caracterizados por suas altas concentrações de nitrogênio 

com alta disponibilidade de luz e mistura na coluna de água, sendo sua variabilidade 

hidrodinâmica fortemente influenciada pelo nível do rio Paraná (Apêndice C). Enquanto os 

lagos temperados apresentaram águas alcalinas (pH 8,35) e com alta variabilidade ambiental, 

principalmente referente as concentrações de fósforo e nitrogênio e disponibilidade de luz na 

coluna de água (Apêndice C).  

Os dois primeiros eixos gerados pela PCA explicaram 53% da variabilidade ambiental 

dos lagos (Figura 02). O primeiro eixo foi relacionado principalmente com pH (0,85) e 

oxigênio dissolvido (0,80) e temperatura (- 0,65).  O segundo eixo foi relacionado 

principalmente ao fósforo solúvel reativo (- 0,80), amônio (0,51) e nitrato (0,50). Os lagos 

subtropicais foram associados a maior temperatura e a menor concentração de nutrientes 

enquanto os lagos temperados foram associados principalmente a maior concentração de 

nutrientes, disponibilidade de luz na zona de mistura, OD e pH, evidenciando assim as 

diferenças limnológicas de cada sistema.  

 



33 
 

 

 

PCA 1 - 32%

P
C

A
 2

 -
 2

1
%

Temp

-0.8 -0.6 -0.4 -0.2 0.0 0.2 0.4 0.6 0.8 1.0 1.2
-0.8

-0.6

-0.4

-0.2

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

S1

S2

S3

T1

T2
NH4+ NO3- 

Zmax OD

pH

Zeu:ZmisPO4

Temp

 

Figura 02: Dispersão dos escores ao longo dos dois primeiros eixos da análise de 

componentes principais (PCA), realizada para as variáveis abióticas nos lagos subtropicais 

(S1, S2 e S3) e temperados (T1 e T2). (Profundidade máxima – Zmax.; relação zona eufótica: 

zona mistura – Zeu:Zmis; temperatura da água – Temp; oxigênio dissolvido – OD; ortofosfato - 

PO4; amônio – N-NH4
+
, nitrato – N-NO3 e pH. 

 

2.3.2 Composição e biovolume 

Foram registrados 468 táxons nos lagos subtropicais. Os GFBM IV (38%) e V (26%) 

foram os mais representativos em número de táxons. Para os lagos temperados foram 

registrados 239 táxons e os GFBM IV (40%) e V (22%) também foram os mais 

representativos em número de táxons. Maior riqueza foi registrada no lago S1 (334) e T1 

(198). Os maiores valores médios de biovolume foram registrados nos lagos subtropicais, que 

no geral foram caracterizados pelos fitoflagelados e cianobactérias (Figura 03). Para S1 os 

maiores valores de biovolume foram registrados em 2010, 2012 e 2013, com maior 

contribuição dos GFBM VIII, VI e V. Para S2 os maiores valores de biovolume foram 

registrados em 2008 e 2011 com maior contribuição dos GFBM II, IV, V e VI. Para S3 os 

maiores valores de biovolume foram registrados em 2010 e 2011 com maior contribuição dos 

GFBM VIII e VI. As comunidades fitoplanctônicas dos lagos temperados foram 

caracterizadas principalmente pela sílica das diatomáceas e pelas algas verdes de pequeno 
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tamanho (Figura 03). Os maiores valores de biovolume foram registrados em 2009 em T1, 

com maior contribuição do GFBM VIII, e em 2012 e 2013 com maior contribuição dos 

GFBM V e VI. Para T2 os GFBM IV, VI e VII apresentaram maior contribuição. 

 

 

 

Figura 03. Biovolume dos grupos funcionais baseados em morfologia (GFBM) registrados 

em lagos subtropicais (S1, S2 e S3) e lagos temperados (T1 e T2) durante o período de 2008 a 

2013. 

2.3.3 Redundância funcional 

Para as comunidades simuladas foi observado que tanto os grupos funcionais como os 

traços funcionais detectaram os processos de montagem (filtragem ambiental e similaridade 

limitante) que geram redundância funcional (Figura 04a). Quando o processo mais influente 

nas comunidades foi a filtragem ambiental, tanto grupos funcionais (média RFses = 2,28 ± 

0,88; t = 582,09, P < 0,001) como os traços funcionais (média RFses = 7,76 ± 2,59; t = 
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674,46, P < 0,001) mostraram maior redundância funcional do que o esperado ao acaso 

(Figura 04a).  

Quando o processo simulado foi feito por meio da similaridade limitante, a 

redundância funcional para traços funcionais se afasta mais do esperado ao acaso (média 

RFses = -2,18 ± 1,19; t = - 412,3, P < 0.001) enquanto para grupos funcionais a redundância 

funcional tende a apresentar valores próximos a padrões randômicos (média RFses = -0,84 ± 

1,47; t = -129,55, P < 0,001). Isto significa que entre 15% e 85% das vezes a redundância 

funcional não foi significativamente diferente do acaso (valores de RFses no intervalo -1,96 – 

1,96) para grupos funcionais, enquanto para os traços funcionais isso aconteceu entre 0% - 

55% das vezes. Também, foi observado que a relação entre redundância funcional para grupos 

e traços funcionais foi mais forte quando a similaridade limitante foi o processo de montagem 

das comunidades (rho = 0,61-0,76 vs 0,20-0,38 para filtragem ambiental) (Figura 04.b). 

 

Figura 04. a) Valores SES de redundância funcional para comunidades simuladas montadas 

por filtragem ambiental e similaridade limitante. SES > 0 indica comunidades com 

redundância funcional mais alta do que o esperado pela montagem aleatória. SES < 0 para 

comunidades com menor redundância funcional do que o esperado ao acaso. A área 

sombreada marca o intervalo -1,96 < SES > 1,96 onde a redundância funcional não difere do 

esperado ao acaso. b) relação entre a redundância funcional calculada em grupos, traços e 

randomicamente.  
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A redundância funcional, calculada a partir de grupos funcionais e traços funcionais, 

foi fortemente correlacionada (rho = 0,88; R
2

adj = 0,77). Ao usar grupos funcionais, a 

redundância funcional observada não diferiu da redundância funcional gerada aleatoriamente 

(Figura 05; Wilcoxon V = 1174, p = 0,43 e Wilcoxon V = 470, p = 0,15, para lagos 

subtropicais e temperados, respectivamente). Para traços funcionais, as comunidades de lagos 

temperados foram mais redundantes do que o esperado por montagem aleatória (SES médio = 

1,46; Wilcoxon V = 704, p <0,001), enquanto lagos subtropicais não diferiram das 

comunidades geradas aleatoriamente (SES médio = 0,27; Wilcoxon V = 1345, p = 0,70). 

 

Figura 05. Redundância funcional para três lagos subtropicais e dois lagos temperados ao 

longo das estações a) redundância funcional observada. b) Valores SES para modelos nulos 

que randomizam a identidade das espécies dentro de cada lago. SES > 0 indica comunidades 

com redundância funcional mais alta do que o esperado pela montagem aleatória. SES < 0 

para comunidades com menor redundância funcional do que o esperado ao acaso. 
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2.3.4 Relação entre variáveis abióticas e redundância funcional 

Modelos lineares demostraram que os fatores abióticos apresentaram maior explicação 

da redundância funcional para traços funcionais do que para grupos funcionais (Traços: R
2
adj 

médio = 0,58 e Grupos: R
2
adj médio = 0,49) (Tabela 03). Para a redundância funcional 

estandardizada (RFses) a variância explicada foi semelhante (traços funcionais = R
2
adj médio 

= 0,32 e GFBM = R
2 

adj médio = 0,30). A redundância funcional das comunidades 

fitoplanctônicas de lagos temperados foi melhor explicada pelos fatores abióticos do que a dos 

lagos subtropicais. As comunidades foram mais redundantes funcionalmente em temperaturas 

mais baixas e maiores concentrações de fósforo solúvel reativo e nitrato. O íon amônio 

apresentou efeito negativo na redundância para as comunidades dos lagos subtropicais e 

positivo para as comunidades dos lagos temperados. A disponibilidade de luz na zona de 

mistura apresentou efeito positivo para a redundância nos ambientes subtropicais e negativo 

para os ambientes temperados. Ou seja, quanto maior a disponibilidade de luz na zona de 

mistura menor a redundância para as comunidades dos lagos temperados e quanto maior a 

disponibilidade de luz na zona de mistura maior a redundância para lagos subtropicais. A 

redundância funcional calculada com traços funcionais foi maior em menor profundidade para 

as comunidades dos lagos subtropicais e em maior profundidade para as comunidades dos 

lagos temperados.  
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Tabela 03. Modelos selecionados para a redundância funcional em lagos subtropicais e 

temperados. Critério de informação de Akaike (AICc); R
2
adj = coeficiente de determinação 

ajustado; RF = redundância funcional; SES = tamanho do efeito padronizado* Variáveis 

ambientais. Profundidade máxima – Zmax; relação zona eufótica: zona mistura – Zeu:Zmis; 

temperatura da água – Temp; oxigênio dissolvido – OD; ortofosfato - PO4; amônio – N-NH4
+
 

e nitrato – N-NO3.  

Lagos Modelos AIC R
2
adj 

 
Redundância funcional - traços 

  
Subtropical Zmax*-0,02 + Zeu:Zmis*0,03 + OD*-0,08 + NT*0,13 + NO3*0,01 + NH4

+
*-0,02 -332,2 0,49 

Zmax*-0,02 + Zeu:Zmis*0,02 + temp*-0,05 + OD*-0,09 + NT*0,14 + NO3*0,01 

+ NH4
+
*-0,02 

-330,96 0,44 

Temperado Zeu:Zmis*-0,06+temp*-0,03 + pH*-0,26 + NH4
+
*0,11 -155,98 0,64 

Zmax*0,05 + Zeu:Zmis*-0,07 + temp*-0,04 + pH*-0,24 + NH4
+
*0,01 -155,77 0,65 

 
Redundância funcional -  grupos 

  
Subtropical Zeu:Zmis*0,07 + OD*-0,26 + NO3*0,05 + NH4

+
*-0,05 -182,51 0,45 

Zeu:Zmis*0,09 + OD*-0,24 + PO4*0,04 + NO3*0,04 + NH4*-0,04 -181,91 0,46 

Zeu:Zmis*0,09 + OD*-0,26 + pH*0,25 + PO4*0,04 + NO3*0,04 + NH4
+
*-0,04 -180,86 0,46 

Temperado Zeu*0,09 + Zeu:Zmis*-0,27 + CE*-0,94 + PO4*0,13 + NO3*0,09 + NH4
+
*0,08 -44,58 0,51 

Zeu*0,08 + Zeu:Zmis*-0,28 + nível*0,10 + CE*-0,96 + PO4*0,13 + NO3*0,08 + 

NH4
+
*0,09 

-44,23 0,52 

Zmax*-0,22 + Zeu*0,09 + Zeu:Zmis*-0,23 + nível*0,13 + CE*-1,05 + PO4*0,11 + 

NO3*0,08 + NH4
+
*0,09 

-43,9 0,52 

 
Redundância funcional ses - traços 

  
Subtropical Zeu:Zmis*1,18 + OD*-3,73 + PO4*1,05 + NT*8,60 + NH4

+
*- 231,97 0,38 

Zeu:Zmis*1,12 + OD*-4,15 + pH*5,9 + PO4*1,08 + NT*8,58 + NH4
+
*-0,9 232,24 0,38 

Zeu:Zmis *1,12 + temp*-3,68 + OD*-4,55 + pH*7,59 + PO4*1,4 + NT*9,07 + 

NH4
+
 *-1,04 

232,64 0,39 

Zeu:Zmis*1,21 + temp*-3,10 + OD*-4,60 + pH*6,65 + PO4*1,26 + NT*8,82 + 

NO3*0,25 + NH4
+
 *-1,09 

233,79 0,38 

Temperado Zeu*-1,03 + Zeu:Zmis*-1,12 120,58 0,24 

Zeu*-0,89 + Zeu:Zmis*-1,16 + OD*1,46 120,98 0,25 

Zeu*-1,06 + Zeu:Zmis*-1,26 + OD*1,4 + NT*-0,71 122,10 0,25 

 
Redundância funcional ses - grupos 

  
Subtropical OD*-3,65 + pH*7,11 + PO4*0,69 192,93 0,39 

Zeu:Zmis*0,62 + OD*-3,29 + pH*7,01 + PO4*0,98 193,07 0,39 

Zeu:Zmis*0,51 + OD*-3,36 + pH*6,42 + PO4*0,94 + NH4
+
*-0,36 193,88 0,40 

Zeu:Zmis*0,60 + OD*-3,48 + pH*5,79 + PO4*0,86 + NO3*0,23 + NH4
+
*-0,43 194,64 0,40 

Temperado Zeu*0,70 + temp*-1,63 + NT*1,24 + NH4
+
 *0,41 105,62 0,18 

Zeu*0,53 + Zeu:Zmis*-0,26 + temp*-1,71 + NT*1,09 + NH4
+
*0,34 106,64 0,18 

Zeu*0,46 + Zeu:Zmis*-0,49 + temp*-1,52 + CE*-3,85 + NT*0,97 + NH4
+
*0,35 107,62 0,18 
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2.4 Discussão 

Grupos e traços funcionais foram utilizados para calcular a resposta da redundância 

funcional de comunidades fitoplanctônicas aos fatores abióticos em distintas regiões 

climáticas. Tanto grupos como traços foram eficientes em detectar redundância funcional nas 

comunidades, porém ao determinar os mecanismos que geram a redundância (filtragem 

ambiental e similaridade limitante), a métrica a partir dos traços foi mais eficiente. Além 

disso, a redundância funcional diferiu do aleatório para os lagos temperados apenas quando 

medida por meio de traços funcionais. A relação entre as variáveis ambientais e a redundância 

funcional, como esperado, foi melhor explicada utilizando traços. 

2.4.1 Redundância funcional  

Ao utilizar qualquer classificação baseada em morfologia, assumimos que estrutura, 

tamanho e formato dos organismos fitoplanctônicos refletem eficientemente suas estratégias 

adaptativas a condições ambientais particulares (Kruk et al., 2002). De fato a redundância 

funcional foi detectada por meio dos GFBM e apresentou relação com os fatores ambientais, 

isso corrobora a eficiência de seu uso para a compreensão da dinâmica fitoplanctônica (Kruk 

et al., 2011; Bortolini et al., 2016; Santana et al., 2018). Entretanto, embora possam ser 

usados como medida de redundância funcional para a comunidade fitoplanctônica (Kruk et 

al., 2016), algumas características da classificação baseada em morfologia são consideradas 

inadequadas quando necessitamos de uma medida mais precisa da redundância funcional 

(Petchey et al., 2004; Salmaso et al., 2015; Carmona et al., 2016). 

A ocorrência de agrupamentos de espécies com traços semelhantes é sim previsível diante 

de determinada condição ambiental, mas a dominância de determinada espécie dentro do 

grupo permanece fundamentalmente imprevisível (Kruk et al., 2011). Além disso, utilizar 

grupos funcionais baseados em morfologia para avaliar a redundância funcional pode anular a 

existência de variação funcional entre as espécies dentro de cada grupo (Litchman et al., 

2015; Mutshinda et al., 2016) e assim, dificultar a detecção da influência dos processos de 

similaridade limitante e filtragem ambiental. Por exemplo, é comum na natureza, que uma 

espécie predomine dentro de um grupo funcional e também que ocorram distintos traços 

dentro de determinado grupo funcional (e. g. organismos do Grupo V, Trachelomonas armata 

(Ehrenberg) F.Stein 1878 com espinhos e Monomorphina pyrum (Ehrenberg) Mereschkowsky 

1877, sem espinhos) ou ainda que determinado traço (e. g. aerótopos) seja compartilhado por 

táxons que pertencem a grupos funcionais diferentes, como Dolichospermum e Microcystis 

pertencentes, respectivamente, aos GFBM VIII e VII (Litchman et al., 2015).  
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A não inclusão de traços fisiológicos no agrupamento funcional utilizado neste estudo, 

pode ter influenciado o resultado encontrado, que mostrou os traços (morfológicos, 

fisiológicos e comportamentais) como mais eficientes na detecção da redundância funcional. 

Por exemplo, a composição de pigmentos e as formas de resistência, não são previstos ou 

modelados a partir da forma e tamanho (Salmaso et al., 2015).  

 2.4.2 Relação entre variáveis abióticas e redundância funcional 

Lagos temperados apresentaram valores de SES significativamente maiores que zero, o 

que indica maior probabilidade de convergência de traços (alta redundância funcional) 

atribuída a ação da filtragem ambiental. Um estudo que utilizou a relação diversidade 

funcional – riqueza de espécies e número de espécies em cada grupo funcional como medida 

de redundância funcional, encontrou menor redundância funcional em ambientes frios, 

atribuindo este resultado às maiores taxas de herbivoria e a alta variabilidade sazonal (Kruk et 

al., 2016).  

Considerando que ambientes com alta riqueza (e. g. lagos de inundação) (Nabout et al., 

2006; Bortolini et al., 2014) normalmente possuem alta redundância funcional, seria esperado 

que a estabilidade do ecossistema não fosse afetada pela perda de espécies (Cooke et al., 

2019).  Entretanto, dada a alta variabilidade ambiental, espécies anteriormente redundantes 

podem se tornar únicas em suas funções. Isto destaca a importância da biodiversidade e 

demonstra como um conjunto de espécies apresenta traços potencialmente relevantes (Fetzer 

et al., 2015). 

Além da sazonalidade bem marcada, os lagos temperados apresentaram alta variabilidade 

dos recursos vitais (nutrientes e luz) para o fitoplâncton (Reynolds, 2012). Segundo a hipótese 

de dominância por estresse em ambientes com maior severidade ambiental (com alta 

variabilidade), por exemplo, com limitação de nutrientes ou luz, a filtragem ambiental 

desempenha um papel importante e leva à maior redundância funcional (Weiher & Keddy, 

1995; Kuczynski & Grenouillet, 2018). Diferente de ambientes estáveis, sem limitação de 

recursos, em que a similaridade limitante seria o processo mais importante, resultando em 

divergência de traços e assim menor redundância funcional (Coyle et al., 2014). Dessa 

maneira, provavelmente a filtragem ambiental tenha contribuído para a estruturação funcional 

dos lagos temperados mais fortemente do que os processos de similaridade limitante.  

Para os lagos subtropicais, ao contrastar padrões de redundância funcional registrada com 

modelos nulos, observou-se que nenhum dos dois mecanismos de montagem foi 

predominante. Uma possível explicação para tal resultado seria o fato de que filtragem 
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ambiental e a similaridade limitante são processos que podem ocorrer simultaneamente e 

compensar um ao outro (Astor et al., 2014; Lechêne et al., 2018; Borics et al., 2020).  

Processos relacionados a dispersão podem ter atenuado a influência dos filtros ambientais 

e da similaridade limitante nas comunidades de lagos subtropicais (Hubbell, 2001; Nabout et 

al., 2009). O fitoplâncton tem alto potencial para dispersar e colonizar novos ambientes 

principalmente devido ao pequeno tamanho, a produção de estágios de resistência e as suas 

grandes populações (Incagnone et al., 2015). Esses processos podem ser determinantes em 

ambientes como planícies de inundação em que os ambientes são periodicamente conectados, 

o que facilita a dispersão de novas espécies (Soininen et al., 2013; Lansac-Tôha et al., 2016; 

Rodrigues et al., 2018).  

Quando os traços selecionados pelos filtros ambientais estão diretamente relacionados ao 

uso de recursos (luz e nutrientes no caso do fitoplâncton) a exclusão por competição pode ser 

ainda mais acentuada, gerando divergência de traço e diminuindo a redundância funcional 

(MacArthur & Levins, 1967; Várbíró et al., 2020; Rojo, 2021). No entanto, um alto nível de 

competição também pode levar à convergência de traços (Grime, 2006; Scheffer & Van Nes, 

2006; Lechêne et al., 2018). Portanto, é fundamental analisar a identidade dos traços 

funcionais dominantes na comunidade e as características do ambiente para melhor entender a 

ação da filtragem ambiental e da similaridade limitante (Lechêne et al., 2018). 

P            â                                                     “      ”           

grande número de características fisiológicas e ecológicas que são reguladas por essa 

característica (Weithoff & Beisner, 2019). Os organismos fitoplanctônicos menores 

apresentam maiores taxas de dispersão e replicação, maior eficiência na captação de 

nutrientes e menor perda por sedimentação (Reynolds, 1984; Litchman & Klausmeier, 2008; 

Sommer et al., 2016). Entretanto, estes organismos estão sujeitos a mais competidores e 

predadores potenciais quando comparados aos organismos maiores (Sabetta et al., 2005; 

Sigee, 2005; Woodward et al., 2005). Diante da diversidade de funções reguladas pelo 

tamanho do indivíduo, associadas tanto a relações bióticas (competição e predação) quanto 

abióticas (aquisição de recursos), torna-se difícil inferir sobre qual processo, filtragem 

ambiental ou relações bióticas, é determinante sobre a seleção do menor tamanho do 

fitoplâncton de lagos temperados, em que diatomáceas e algas verdes nanoplanctônicas 

predominaram.  

Ainda sobre o tamanho dos organismos, observa-se que esse traço nem sempre é 

considerado nos grupo funcionais baseados em morfologia de uma maneira acurada (Kruk et 

al., 2010; Salmaso et al., 2015). Por exemplo as diatomáceas agrupadas no GFBM VI podem 
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apresentar pequenos tamanhos como as Cyclotella ou formar pseudofilamentos como as 

Aulacoseira. Caso sejam consideradas funcionalmente redundantes, pelo fato de estarem 

dentro do mesmo grupo funcional, estará ocorrendo a omissão da diferença de tamanhos 

desses organismos. 

A relevante contribuição dos fitoflagelados nas comunidades fitoplanctônicas subtropicais 

também pode ter contribuído para a não detecção de padrões de redundância funcional. 

Muitos desses organismos apresentam conjuntamente flagelos e alto potencial mixotrófico 

(P  č ć & K ø      2018). A motilidade fornecida pelos flagelos garante vantagens na 

captação de recursos nas camadas inferiores da coluna de água e na fuga de predadores. A 

estratégia mixotrófica principalmente a fagotrofia (marcante em Dinophyceae, Chrysophyceae 

e Cryptophyceae) proporciona suporte nutritivo quando as condições de nutriente e luz não 

são adequadas (Flynn et al., 2013). Portanto, as chances de interpretar claramente qual 

processo está influenciando essa comunidade são pequenas, pois esses traços fornecem 

suporte a diferentes restrições, sejam elas relacionadas a um possível filtro ambiental pela 

falta de recursos, ou a interações bióticas (predação ou competição). Entretanto, as condições 

ambientais dos lagos subtropicais em geral, não limitaram o crescimento do fitoplâncton, o 

que sugere maior influência da similaridade limitante.  

A hidrodinâmica é decisiva para a seleção de traços e biovolume do fitoplâncton 

(Margalef, 1978; Elliott et al., 2001; Huisman et al., 2004; Zohary et al., 2017). Em planícies 

de inundação as comunidades aquáticas tem seus atributos ecológicos regulados pelos pulsos 

de inundação que modificam o regime de luz e mistura dos ambientes (Junk et al., 1989). 

Embora nosso estudo aborde apenas ambientes lênticos, alguns fatores como a profundidade e 

razão Zeu:Zmis apresentaram relações opostas para ambientes subtropicais e temperados em 

relação a redundância funcional. Esse resultado enfatiza as diferença entre os ambientes 

(subtropicais e temperados) e a complexidade da relação redundância e variáveis ambientais, 

associada a composição de cada comunidade. 

Menor redundância funcional esteve relacionada a maiores temperaturas em todos os 

lagos. A temperatura afeta fatores limnológicos importantes para as comunidade aquáticas 

microbianas como por exemplo, regime de mistura, solubilidade de gases, viscosidade e taxas 

de produção e pastejo assim, as mudanças na temperatura podem influenciar as comunidades 

aquáticas de diversas maneiras, incluindo aspectos funcionais como a redundância (Peter & 

Sommer, 2012; Zhong et al., 2020).  

A temperatura se apresenta como um filtro ambiental abrangente, pois afeta 

diretamente as taxas metabólicas dos organismos (Brown et al., 2004), e também afeta 



43 
 

 

diversas características limnológicas, como por exemplo o regime de mistura da coluna de 

água. Em estudos com picofitoplâncton, regiões mais quentes e mais variáveis termicamente 

mostraram alta redundância funcional (Zhong et al., 2020). Enquanto para o bacterioplâncton, 

a redundância funcional diminuiu com o aumento da temperatura (Xiong et al., 2016). Diante 

desses resultados contrastantes podemos considerar que a relação redundância temperatura é 

complexa, principalmente devido a interação da temperatura com outros fatores limnológicos.  

A elevada diversidade da comunidade fitoplanctônica tem instigado questões sobre os 

mecanismos que permitem a coexistência de tantas espécies e como esses mecanismos atuam 

sobre a divergência e convergência de traços funcionais (Rojo, 2021). Tradicionalmente a 

ecologia fitoplanctônica utiliza agrupamentos e traços funcionais para investigar as respostas 

dessa comunidade as mudanças ambientais (Brasil & Huszar, 2011; Salmaso et al., 2015). 

Aqui os padrões de redundância funcional observados nas comunidades simuladas, utilizando 

traços e grupos, foram coerentes com os mecanismos propostos (similaridade limitante e 

filtragem ambiental). No entanto, à medida que investigamos os processos de montagem nas 

comunidades reais, a relação entre variáveis ambientais e traços funcionais mostrou-se mais 

eficientes. 

Destaca-se ainda a importância da análise sobre os traços dominantes na comunidade. 

Quando o objetivo é analisar a influência da filtragem ambiental e da similaridade limitante, 

alguns traços, como o tamanho e a mixotrofia, podem ser relacionados tanto a otimização no 

uso de recursos, como também a vantagens competitivas nas relações bióticas. 

A classificação aqui utilizada (GFBM) é baseada em traços morfométricos (volume, 

superfície, relação superfície:volume, máxima dimensão linear) e estruturais (presença de 

mucilagem, flagelo, aerótopos, heterócitos e estruturas silicosas). Alguns estudos argumentam 

que os agrupamentos baseados em morfologia são menos sensíveis em resumir a resposta do 

fitoplâncton à variabilidade ambiental, devido a amplitude dentro de cada grupo, o que 

impede interpretações mais claras (Izaguirre et al., 2012; Hu et al., 2013). Portanto, 

provavelmente o uso de agrupamentos funcionais mais refinados, que consideram também 

fatores fisiológicos e tolerâncias ambientais dos organismos fitoplanctônicos, como os grupos 

funcionais de Reynolds, podem apresentar uma resposta mais robusta para a redundância 

funcional. 
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 APÊNDICES  

Apêndice A - Características morfométricas de três lagos subtropicais (Fechada – S1; Osmar 

– S2; Ventura – S3), localizados na planície de inundação do alto rio Paraná e dois lagos 

temperados (Thompson- T1; Chautaqua – T2), localizados na planície de inundação do rio 

Illinois. 

Lagos Coordenadas 
Profundidade 

 media (m) 

Área  

(hectares) 
Sistemas 

Subtropical  

     

S1 
22°42′37 92″S; 

 53°16′33 06″W 
2,4 7,5 Rio Baía 

S2 
22°46'26.64"S; 

 53°19'56.16"W 
2 0,15 Rio Paraná 

S3 

22º51' 23.7"S;  

53º36' 1.02"W 

 

2,5 89,8 Rio Ivinhema 

Temperado  

     

T1 
40° 20' 45.1" N  

90° 04' 49.5"W 
2,77 10 Rio Illinois 

T2 
40°21'59.7"N  

090°00' 37.6"W 
2,33 12 Rio Illinois 
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Apêndice B - Resumo gráfico das análises estatísticas para redundância funcional de 

comunidades fitoplanctônicas em lagos subtropicais e temperados e comunidades simuladas a 

partir de processos determinísticos. 
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Apêndice C - Valores médios e coeficiente de variação (entre parênteses em %) das variáveis limnológicas dos lagos subtropicais (S1, S2 e S3) e 

temperados (T1 e T2) em 2008 a 2013. Profundidade (Zmax – m), Zona eufótica (Zeu - m), razão zona eufótica: zona de mistura Zeu:Zmis, razão 

zona de mistura: zona máxima Zmis:Zmax, nível de água dos rios (nível – m), Temperatura (Temp. - ºC), oxigênio dissolvido (OD - mg L
-1

), 

condutividade elétrica (Cond. - µS L
-1

), pH, fósforo total (PT - µg L
-1

), Fósforo solúvel reativo (PO4 - µg L
-1

), nitrogênio total (NT - µg L
-1

), 

nitrato (NO3- µg L
-1

) e amônio (NH4
+
- µg L

-1
). 

 
 

 
Zmax Zeu Zeu:Zmis Zmis:Zmax Nível Temp. OD CE pH PT PO4 NT NO3 NH4 

 
S1 

             

2008 

2,8 

 (2,1) 

0,7 

(32,2) 

0,3 

 (31) 

1  

(0) 

2,6 

(18,3) 

23,5 

(19,9) 

5,9  

(24) 

27  

(24,1) 

6  

(4,9) 

129  

(31,8) 

39,9 

(98,5) 

995  

(11,5) 

35,1  

(89,7) 

13  

(70,6) 

2009 

3  

(15,6) 

1,5 

(30,3) 

0,5 

 (17,2) 

1 

 (0) 

3,4 

(19,2) 

25,4 

(17,5) 

3,6 

 (78,5) 

30,7 

(26,8) 

6,2  

(3,6) 

97,8 

(55,4) 

14,4 

(102,6) 

1195,5 

(8,8) 

5,5  

(200) 

15,1 

(58,7) 

2010 

3 

 (22,8) 

1,6 

(51,4) 

0,6 

 (33,5) 

0,9  

(18,5) 

2,9 

(20) 

24,9 

(16,8) 

5,3  

(42,9) 

31,3 

(17,5) 

6,3  

(3,4) 

78,3 

(36,7) 

6,2  

(40,6) 

1328,9 

(30,4) 

59,5 

(135,2) 

60,2 

(64,2) 

2011 

3  

(36,8) 

2 

 (90) 

0,6  

(53) 

1  

(0) 

3,7 

(48,9) 

23,8 

(16,9) 

6,8  

(21,7) 

27,1 

(64,1) 

6,4 

 (3,4) 

77,2 

(56,2) 

16,7 

(57,7) 

1517,4 

(60,9) 

32,3 

(199,4) 

38,2 

(85,2) 

2012 

2,7 

 (2,2) 

1,1 

(11,6) 

0,5  

(30,9) 

0,8 

 (24,4) 

2,9 

(13,5) 

28,6 

(10,1) 

7  

(3) 

21,5 

(32,9) 

6,4  

(5,1) 

60,8 

(53,7) 

10,1 

(66,7) 

1316,9 

(20,8) 

1  

(200) 

8,4 

 (33,5) 

2013 

2,7  

(4,9) 

1 

(28,4) 

0,4 

 (29,2) 

0,9 

 (22,2) 

2,6 

(9,1) 

26,8 

(16,8) 

6,8  

(29,4) 

18,8 

(16,1) 

6,6  

(14) 

75,5 

(41,6) 

25,5  

(54) 

959,7 

(34,6) 

3,5  

(22,4) 

6,6  

(40,3) 

 
S2 

             

2008 

1,1  

(32) 

1,1 

(32) 

1  

(0) 

1  

(0) 

2,5 

(18,9) 

22,6 

(18,7) 

4,7  

(53) 

42,8 

(41,6) 

6,3  

(4,6) 

118,4 

(81,4) 

20,6 

(82,7) 

772,8 

(69,1) 

0 

 (0) 

8,2 

 (72,7) 

2009 

1,5  

(41,1) 

1,5 

(41,1) 1 (0) 1 (0) 

3,2 

(17,5) 

23,8 

(20,2) 

4  

(54,1) 

56,5 

(20,5) 

6,4 

 (3,2) 

51,2  

(71) 

12,2 

(71,7) 

773,4 

(22,3) 

37,6 

(167,6) 

5,7 

 (62,2) 

2010 

1,6  

(62,3) 

1,6 

(62,3) 

1  

(0) 

1  

(0) 

3 

(21,7) 

23,6 

(23,8) 

3,9  

(66) 

62,2  

(10,2) 

6,5  

( 9,4) 

50,4 

(57,4) 

7,9  

(37,9) 

786,8 

(23,7) 

80,9 

(125,2) 

52,6 

(174,3) 

2011 

2  

(82,2) 

2 

(82,2) 

1,1 

 (22,2) 

0,9  

(18,2) 

3,7 

(47,3) 

22,4 

(20,9) 

3,5  

(29) 

46,4 

(18,4) 

6,3  

(6,3) 

49,9 

(41,6) 

16,3 

(43,1) 

859  

(18,9) 

47,7 

(152,1) 

41  

(92,2) 

2012 

1,2 

 (20,4) 

1,2 

(20,4) 

1  

(0) 

1  

(0) 

3,1 

(13,9) 

26 

(11,4) 

2,5  

(49,8) 

45,6 

 (10) 

6  

(7,6) 

70,1 

(95,5) 

12,4 

(68,7) 

967,8 

(22,7) 

1  

(200) 

13,5 

(114,6) 

2013 

1  

(22,7) 

1 

(22,7) 

1  

(0) 

1  

(0) 

2,5 

(11,1) 

23,7 

(20,9) 

2,8  

(26) 

52,6 

(16,8) 

6,2  

(8,5) 

105,3 

(41,6) 

17  

(31,5) 

888,5 

(29,4) 

16,8 

(160,2) 

9,3 

(107,8) 

 
S3 

             2008 2,5 0,6 0,3  0,9  2,5 23,8 7,3  57,4  6,9  92,2  30 1331,4 151,6 15,7 
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Zmax Zeu Zeu:Zmis Zmis:Zmax Nível Temp. OD CE pH PT PO4 NT NO3 NH4 

 (10,8) (41) (30,8) (16,2) (18,9) (23,5) (9,4) (4,4) (3,4) (5,9)  (77,2) (33,3)  (28) (39,7) 

2009 

2,4 

 (12,9) 

0,9 

(67,1) 

0,4  

(45,3) 

0,9  

(22,2) 

3,2 

(17,5) 

24,9 

(20,6) 

6,2  

(30,2) 

62,3 

 (9,1) 

7  

(4,2) 

78,7 

(48,8) 

21,6 

(91,5) 

1835,8 

(23,1) 

99,2  

(94,6) 

40,7 

(167,5) 

2010 

2,5  

(11,8) 

2 

(40,8) 

1  

(56,2) 

0,9  

(26,3) 

3 

(21,7) 

25 

(16,5) 

7  

(35,6) 

47,2 

(10,6) 

7,4 

(10,2) 

44,4 

(25,1) 

7  

(53,4) 

920  

(20,6) 

31,7 

(115,8) 

7,4 

(107,6) 

2011 

3,3 

 (55,6) 

1,6  

(109,) 

0,4  

(58,6) 

1  

(5,8) 

3,7 

(47,3) 

24,7 

(20,5) 

6,2  

(38,7) 

34,8 

(26,3) 

6,9  

(5) 

49,2  

(36) 

23,6 

(62,2) 

988,9 

(37,9) 

31,3 

(199,4) 

20,6 

(39,4) 

2012 

2,4  

(4) 

0,7 

(37,5) 

0,5  

(90,3) 

0,9  

(32,9) 

3,1 

(13,9) 

28 

(7,7) 

6,7  

(14,2) 

38,9 

 (5,6) 

6,8 

 (7,9) 

54,5 

(54,4) 

22 

 (60,5) 

1365,2 

(49,4) 

36,5 

(100,3) 

8,9  

(26,7) 

2013 

2,2  

(19,3) 

1,1 

(47,9) 

0,6  

(42) 

0,9  

(22,2) 

2,5 

(11,1) 

26,5 

(17,3) 

7  

(10) 

38,3  

(5) 

6,8 

 (5,6) 

41,6 

(29,2) 

29,6 

(23,3) 

736,9  

(9,8) 

13  

(81,9) 

13 

 (57,8) 

 
T1 

             

2008 

2,2  

(6,2) 

1,2 

(66,2) 

2,2  

(6,3) 

0,9 

 (26,5) 

4,6 

(31,4) 

17,9 

(36,7) 

9,2  

(40,7) 

421,2 

(9,7) 

8,2  

(5,3) 

258,6 

(35,6) 

135,1 

(35,1) 

1719  

(13,9) 

57,2 

(100,2) 

21,8 

(80,1) 

2009 

3,2  

(8,6) 

1,2 

(89) 

3,2  

(8,6) 

0,7  

(32,1) 

4,4 

(40,1) 

15,8 

(68,5) 

10,2 

(23,4) 

393,1 

(9,5) 

8,4 

 (5,1) 

86,9 

(44,3) 

76  

(23,1) 

421,5 

(119,3) 

59,9 

(121,2) 

0 

 (0) 

2010 

3 

 (17,6) 

1,1 

(76,3) 

2,7  

(37,8) 

0,8  

(33,4) 

3,7 

(56,7) 

15,5 

(76,5) 

12  

(24,7) 

337,9 

(11,6) 

8,4  

(5) 

162,6 

(24,2) 

83,6 

(57,5) 

2762,2 

(30,1) 

107,5 

(108,6) 

0  

(0) 

2011 

2,9  

(1,6) 

0,4 

(27,2) 

2,9  

(1,6) 

0,4  

(28,3) 

3,7 

(52,5) 

14,7 

(74) 

9,4 

 (38,7) 

364,7 

(3,8) 

8,6  

(4,1) 

139,7 

(55,8) 

61,1 

(43,6) 

1494,8  

(12) 

38,2 

(128,1) 

88,3 

(99,2) 

2012 

2,6  

(11,4) 

0,4 

(40,2) 

2,6 

 (11,4) 

0,4  

(33,9) 

2,1 

(29) 

17,5 

(50,7) 

9,8 

 (29,3) 

395,4 

(3,6) 

8,6  

(1) 

285,6 

(98,9) 

26,4 

(76,2) 

1562,1 

(45,4) 

22,8  

(116) 

112,5 

(82,8) 

2013 

3,2  

(13,1) 

0,4 

(52,7) 

3,2  

(13,1) 

0,3 

 (44) 

3,7 

(61,7) 

18,7 

(58,5) 

8,3  

(43,8) 

337,4 

 (4) 

8,1  

(3,6) 

123,8 

(9,4) 

40,3 

(66,4) 

2934  

(7,6) 

26,5  

(94,4) 

131,7 

 (11) 

 
T2 

             

2008 

2,3 

 (29,3) 

1,1 

(29,8) 

0,5  

(25,4) 

1  

(0) 

3,8 

(34,6) 

20,4 

(36,9) 

8,4  

(38,6) 

534,3 

(24,4) 

8,3  

(8) 

0,3  

(41,3) 

0,2  

(78,4) 

2148,8 

(43,8) 

996,2  

(106) 

41,4 

(14,7) 
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3 HIDRODINÂMICA E RECURSOS COMO FATORES INFLUENTES 

NA SUCESSÃO FITOPLANCTÔNICA DURANTE A RESTAURAÇÃO 

LACUSTRE 

RESUMO 

Compreender os padrões e os fatores que direcionam mudanças na estrutura da comunidade 

fitoplanctônica é fundamental para o planejamento e sucesso de processos de restauração 

ecológica. Investigamos a influência da hidrodinâmica, paisagem e recursos na estrutura da 

comunidade fitoplanctônica durante a restauração de um lago de planície de inundação (2008 

– 2013). A análise de variância particionada (RDAp) foi utilizada para estimar a importância 

relativa desses fatores para a riqueza, diversidade, densidade e biovolume dos Grupos 

Funcionais Baseados em Morfologia (GFBM). Como esperado a hidrodinâmica e os recursos 

foram determinantes para o biovolume e densidade. A importância relativa da paisagem para 

os atributos da comunidade aumentou ao longo do tempo de restauração. Cianobactérias 

filamentosas heterocitadas (VIII) e coloniais (VII) foram dominantes nos primeiros anos do 

processo de restauração, seguida por fitoflagelados (V) e diatomáceas (VI). Ressaltou-se a 

importância da avaliação do fitoplâncton e da influência da alta concentração de nutrientes e 

do regime de mistura para os padrões ecológicos da comunidade.  

Palavras - chave: lago raso, cianobactérias, uso do solo; sucessão; planície de inundação. 
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3.1 Introdução 

A restauração ecológica é fundamentalmente a manipulação da sucessão e seus 

principais objetivos são assegurar a reestruturação física e o funcionamento dos serviços 

ecossistêmicos (SER, 2004; Pander & Geist, 2013). Em outras palavras, a restauração 

ecológica é o manejo de um habitat ou paisagem perturbado para uma condição desejada 

(Hobbs et al., 2007). O dinamismo ocasionado pelas inundações e oscilações do nível da 

água, aliado a particularidades, como a morfologia dos lagos, são fatores que caracterizam a 

restauração lacustre de planícies de inundação como um imenso desafio aos ecólogos. Isso 

demonstra a necessidade de uma ampla gestão, a qual normalmente inclui o monitoramento 

dos organismos aquáticos (Junk et al., 1989; Hobbs et al., 2007). 

A comunidade fitoplanctônica apresenta significativa variabilidade temporal, 

associada principalmente a regimes sazonais em que ocorrem as mudanças de temperatura e 

pluviosidade (Anneville et al., 2002; Bortolini et al., 2014; Weithoff & Gaedke, 2016). Deste 

modo, quando amostrada em escala interanual, observa-se padrões de mudanças cíclicas nos 

atributos do fitoplâncton, principalmente biomassa, densidade e composição, o que sinaliza 

um equilíbrio dinâmico da própria comunidade (Sommer et al., 1986; Pineda et al., 2019). 

Tais mudanças, direcionais e progressivas, ilustram o conceito de sucessão ecológica como 

um processo determinístico (Meiners et al., 2015). Embora processos estocásticos, como 

dispersão e deriva, também sejam considerados importantes fatores na estruturação das 

comunidades (Devercelli et al., 2016). A partir dessa abordagem determinística, estudos 

            “PEG       ” (Plankton Ecology Group – Sociedade Internacional de 

Limnologia – SIL) passaram a descrever e caracterizar as mudanças sazonais nas comunidade 

planctônicas (zooplâncton e fitoplâncton) (Sommer et al., 1986, 2011). 

Para lagos de regiões temperadas, a sucessão planctônica sazonal é descrita a partir do 

início da primavera, onde a temperatura e os ventos sazonais causam a mistura da coluna de 

água. Os nutrientes do hipolímnio, levados até a zona eufótica proporcionam condições ideais 

para expressiva produção de biomassa de diatomáceas. A floração das diatomáceas perdura 

até os principais nutrientes da zona eufótica se esgotarem, dando início à         “á     

      ” que antecede a floração das cianobactérias. Durante o verão, a coluna de água 

apresenta estratificação e, portanto, a zona eufótica sofre forte depleção de nutrientes. Neste 

período, ocorre o desenvolvimento moderado do fitoplâncton, com a predominância de 

cianobactérias. No outono, com a diminuição da temperatura ocorre a circulação total da 

coluna de água que favorece uma nova floração de diatomáceas e ainda o desenvolvimento de 

criptofíceas e clorofíceas (Sommer et al., 1986, 2011; Tundisi & Tundisi, 2008; Esteves, 
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2011).  

A variabilidade dos atributos da comunidade fitoplanctônica, como biovolume, 

densidade e diversidade, têm sido monitorados em diversos processos de restauração lacustre 

(W ś     k  &   ś  ń k   2012;                 2016; K   k         2017; R   ń k          

2017). O estudo do fitoplâncton, nessas situações justifica-se principalmente por tais 

organismos representarem a base das cadeias alimentares aquáticas, exercendo funções em 

vários ciclos biogeoquímicos, como o ciclo do carbono, oxigênio e nitrogênio (Reynolds, 

1984). 

A diminuição do grau de trofia e a prevenção de florações de cianobactérias tóxicas 

são aspectos frequentemente desejados em restauração lacustre, pois, quando não controladas, 

essas situações podem ter impactos negativos aos serviços ecossistêmicos e ao uso recreativo 

de lagos (Q           2015; R   ń k          2017). O monitoramento da comunidade 

fitoplanctônica ajuda a planejar ações para mitigar tais situações, considerando-se que as 

principais produtoras de toxinas, as cianobactérias, também produzem grande quantidade de 

biomassa, utilizada como um importante critério em muitos índices de caracterização do 

estado trófico (Smith et al., 1999). Portanto, o estudo quantitativo da comunidade 

fitoplanctônica fornece informações mais precisas sobre as mudanças no ecossistema do que, 

por exemplo, apenas a concentração de clorofila e ou nutrientes (Bürgi & Stadelmann, 2002).  

Considerando o importante papel ecológico do fitoplâncton, um dos principais 

desafios para os ecologistas aquáticos é investigar como os fatores ambientais atuam na 

estruturação dessas comunidades (Reynolds, 2012). Entre as variáveis ambientais locais mais 

importantes para a comunidade fitoplanctônica, estão as relacionadas com a hidrodinâmica 

(e.g. regime de mistura da coluna de água) e a disponibilidade de recursos (luz e nutrientes). 

A alta relação entre a zona de mistura e a profundidade do ambiente pode definir, por 

exemplo, maior contribuição de algas mais pesadas, como as diatomáceas (Margalef, 1978; 

Willen, 1991; Reynolds, 2006) e colunas de águas mais estáveis associadas a características 

químicas, como a alta concentração de nutrientes e altas temperaturas, podem ser 

preponderantes no surgimento de florações de cianobactérias (O’N            2012).  

Outros aspectos, considerados fatores regionais, como por exemplo, o uso e ocupação 

do solo, podem também representar preditores importantes para a estrutura da comunidade 

fitoplanctônica (Katsiapi et al., 2012; Machado et al., 2016; Zorzal-Almeida et al., 2017). A 

importância de incluir a paisagem como fator preditor na estruturação das comunidades 

aquáticas, se justifica pelo fato de que os fatores limnológicos fundamentais para as 

comunidades planctônicas, como a concentração de nutrientes, mudanças no nível da água e 
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taxas de sedimentação são diretamente influenciados pelas características da paisagem de suas 

bacias hidrográficas (Stomp et al., 2011). Um solo degradado, por exemplo, intensifica o 

escoamento superficial e o carreamento de nutrientes e poluentes para os corpos de água, o 

que pode alterar a concentração dessas substâncias e a disponibilidade de luz, afetando assim 

a biota aquática (Arbuckle & Downing, 2001; Loewen et al., 2021; Tian et al., 2021).  

A perspectiva da diversidade funcional é fundamental no contexto de restauração 

ecológica visto que um dos objetivos principais dos processos de restauração é restabelecer 

aos ecossistemas degradados tanto a diversidade taxonômica quanto a funcional (Norberg, 

2004; SER, 2004; Erös et al., 2009). Para o fitoplâncton, o agrupamento funcional, ou seja, 

com base em estratégias similares de sobrevivência e adaptação às condições ambientais, tem 

mostrado um alto poder preditivo em relação a abordagem taxonômica (Salmaso & Padisák, 

2007; Brasil & Huszar, 2011). Esses agrupamentos podem ser particularmente atraentes para 

o monitoramento do fitoplâncton durante a restauração, pois apresentam melhor compreensão 

mecanicista das relações espécie-ambiente e consequentemente são mais generalizáveis. Estes 

aspectos facilitam comparações com outros locais ou fases da restauração, onde a composição 

de espécies difere, mas as principais funções ecológicas (e, por implicação, grupos funcionais) 

são semelhantes (Verberk et al., 2013; Kruk et al., 2021). Embora os grupos funcionais 

aliados aos principais atributos ecológicos (biovolume, diversidade, riqueza e densidade), 

demonstrem ser excelentes ferramentas para o monitoramento do fitoplâncton, essa 

abordagem ainda é pouco usual em estudos de restauração lacustre (Cronberg, 1982; Krienitz 

et al., 1996; Bürgi & Stadelmann, 2002; Tolotti & Thies, 2002). 

Nesse contexto, examinou-se ao longo de um processo de restauração lacustre a 

influência da paisagem, dos recursos e da hidrodinâmica nos atributos ecológicos: densidade, 

biovolume, riqueza e diversidade dos GFBM do fitoplâncton. Considerando que o lago, 

objeto desse estudo, foi utilizado por décadas pela agricultura, o que ocasiona alta 

concentração de nutrientes, e que o reestabelecimento do nível natural da água do lago foi a 

medida inicial de restauração (Lemke et al., 2017b; Sparks et al., 2017) espera-se uma 

comunidade inicial fortemente influenciada pela concentração de nutrientes (recursos) e 

hidrodinâmica (mistura da coluna de água). Para o período inicial de restauração, espera-se 

ainda, o predomínio de grupos funcionais que sejam favorecidos pelos altos valores de 

nutrientes. Considerando a estabilização do nível do lago e a provável redução do aporte 

alóctone de nutrientes, espera-se ao longo do tempo uma maior influência dos fatores da 

paisagem, tendo em vista a localização do lago em uma matriz essencialmente agrícola e 

altamente dinâmica.  
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3.2 Materiais e Métodos  

3.2.1 Área de estudo 

O lago Thompson é um dos vários ambientes lacustres da planície de inundação do rio 

Illinois, localizado em Illinois no centro oeste dos Estados Unidos (40°20'46.14"N, 90°01' 

29.56"W) (Figura 01). É considerado um lago raso, com profundidade média de 2,77 m e uma 

extensão aproximada de 10 hectares. De clima temperado a região possui o período de chuvas 

de março a agosto e o período de seca de setembro a fevereiro.  

O lago Thompson, assim como outros ecossistemas aquáticos da planície de inundação 

do rio Illinois teve suas águas drenadas em 1921 e foi utilizado durante décadas pela 

agricultura (Hine et al., 2017; Lemke et al., 2017b). A drenagem de zonas húmidas para a 

agricultura foi uma prática comum e difundida em Illinois durante a década de 1900. 

Parte das áreas da planície de inundação do rio Illinois foi adquirida pela The Nature 

Conservancy para implantação de uma área de preservação denominada Emiquon Preserve. 

Em 2007, a drenagem das águas do lago Thompson foi interrompida, permitindo assim o 

restabelecimento do lago. Outra medida para a restauração foi a implantação de diques para 

impedir a conexão entre o lago e o rio Illinois (Sparks et al., 2017). Deste então, como forma 

de avaliar a recuperação das funções ecossistêmicas, várias comunidades têm sido 

amostradas, dentre elas a comunidade fitoplanctônica, como parte do projeto de restauração 

lacustre gerenciada pela The Nature Conservancy, em parceria com a Universidade de Illinois 

(EUA).  

 

Figura 01. Localização do Lago Thompson na planície de inundação do rio Illinois em 

Illinois EUA.  
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3.2.2 Métodos de amostragem e laboratório  

Os organismos fitoplanctônicos foram amostrados quinzenalmente. As amostragens 

ocorreram diretamente à subsuperfície na região limnética, em três pontos do lago, entre os 

anos de 2008 a 2013, totalizando assim 344 amostras. As amostras de fitoplâncton foram 

coletadas diretamente com frascos e fixadas in situ com solução de lugol acético. As 

amostragens foram padronizadas para todo o período, e a contagem e identificação dos táxons 

fitoplanctônicos foram feitas pela mesma equipe. 

A identificação dos táxons foi feita com o auxílio de bibliografia especializada 

(Bicudo & Bicudo, 1970; Komarék & Fott, 1983; Krammer-Lange & Bertalot, 1986, 1988, 

1991). A contagem dos indivíduos (células, colônias, cenóbios ou filamentos) foi realizada em 

campos aleatórios, seguindo o método de Utermöhl (1958), com a utilização de microscópio 

invertido, em aumento de 400 x. O volume sedimentado foi definido de acordo com a 

concentração de algas e/ou detritos presentes na amostra, com sedimentação prévia de pelo 

menos três horas para cada centímetro de altura da câmara de sedimentação (Margalef, 1983). 

O cálculo da densidade fitoplanctônica foi realizado de acordo com APHA (2005) e o 

resultado foi expresso em indivíduos por mililitro.  

Os organismos foram classificados em grupos funcionais baseados na morfologia 

(GFBM) de acordo com os critérios propostos por Kruk e colaboradores (2010) e Reynolds e 

colaboradores (2014). Nesta abordagem, os organismos fitoplanctônicos foram agrupados em 

oito categorias baseadas em características morfológicas as quais foram identificadas com 

auxílio de microscopia de luz (Figura 02).  

 

 

Figura 02: Classificação dos organismos fitoplanctônicos em Grupos funcionais baseados em 

morfologia e suas principais características. 
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O volume celular foi calculado a partir de formas geométricas que mais se aproximam 

a forma dos organismos fitoplanctônicos (Sun & Liu, 2003). O biovolume foi estimado 

multiplicando-se a densidade de cada taxa por seu respectivo volume. 

Simultaneamente à amostragem dos organismos fitoplanctônicos foram obtidas 

                          á    (º )   H                         (μS   
-1

), oxigênio 

dissolvido (mg.L
1
) e turbidez (NTU) por meio de potenciômetros digitais portáteis. A 

transparência da coluna de água (m) foi obtida por meio do disco de Secchi, sendo a zona 

eufótica (Zeu) calculada como 2,7 vezes a profundidade do disco de Secchi (Padial & 

Thomaz, 2008). A profundidade da zona de mistura (Zmis) foi estimada a partir do perfil 

térmico. A razão entre zona eufótica e zona de mistura (Zeu:Zmis) foi utilizada para avaliar a 

disponibilidade de luz na zona de mistura e a razão entre a zona de mistura e a zona máxima 

(Zmis:Zmax) foi utilizada para avaliar o regime de mistura.  

Foram determinadas as concentrações de fósforo total, nitrogênio total, nitrato e 

amônio seguindo os métodos 4500-PD e 4500-NB (APHA, 1998). O nitrogênio inorgânico 

dissolvido (NID) foi estimado pelas concentrações de nitrato e amônio. Os sólidos totais 

dissolvidos foram obtidos de acordo com APHA: método 2540E (1998). Os dados do nível da 

água do rio Illinois foram fornecidos pela National Weather- Service Products. 

Para quantificar as mudanças temporais na paisagem no entorno do lago Thompson, 

foram analisadas 22 imagens datadas entre 2008 a 2013 (Tabela 01). As imagens foram 

obtidas através do Serviço Geológico dos Estados Unidos (USGS) no endereço eletrônico: 

<http://www.earthexplorer.usgs.gov>. Foram utilizadas imagens do Satélite Landsat 5 TM as 

quais foram submetidas as composições coloridas RGB das bandas 3, 4 e 5. Nessa etapa, cada 

imagem foi recortada evidenciando o lago ao centro, e cada recorte apresentou a mesma área 

retangular de 150 km
2
. 

Tabela 01. Imagens de satélite obtidas para o período de 2008 a 2013 para análise da 

paisagem ao redor do lago Thompson. 

2008 2009 2010 2011 2012 2013 

06 de abril 4 de fevereiro 30 de maio 17 de maio 24 de março 19 de março 

27 julho 11 de maio 17 de julho 20 de julho 27 de março 23 de junho 

31 

outubro 

28 de junho 21 de 

outubro 

06 de 

setembro 

14 de julho 13 de outubro 

 15 de agosto   16 de 

setembro 

30 de 

novembro 

 05 de 

dezembro 

    

 



64 
 

 

A próxima etapa consistiu na classificação supervisionada das imagens com o recorte de 

interesse. Foram definidas, com base no conhecimento da área e observação das imagens de 

satélite as seguintes classes: 1) área do lago, 2) ambientes aquáticos: Porcentagem de áreas 

alagadas pelo rio e outros lagos próximos ao ambiente de estudo 3) solo exposto: inclui área 

utilizada pela agricultura e urbanização e 4) vegetação: inclui toda vegetação nativa, como 

florestas, arbustos e mata ciliar. Após definição das classes foi escolhido o método de 

classificação supervisionada de máxima verossimilhança para avaliar a precisão da 

classificação. Este método é o mais utilizado na classificação de imagens de satélite 

(Richards, 2013).  Após a classificação e o mapeamento das classes de cada imagem, foram 

obtidas as respectivas porcentagens de cada classe. As delimitações de margem foram 

realizadas manualmente e as imagens apresentaram resolução espacial de 30 m. Todas as 

imagens foram processadas no programa de edição e análise de dados georreferenciados Qgis 

(QGIS.org, 2021). 

3.2.3 Análise dos dados 

Foi realizada uma Análise de Componentes Principais – PCA (Legendre & Legendre, 

1998) para sumarizar a variabilidade ambiental e identificar a existência de um padrão 

temporal para as variáveis limnológicas. Para a PCA foram utilizadas as variáveis temperatura 

da água, oxigênio dissolvido, pH, condutividade, nitrogênio inorgânico dissolvido, fósforo 

total, profundidade, razão zona eufótica:zona mistura, turbidez e sólidos totais dissolvidos. Os 

eixos foram selecionados de acordo com o critério de broken-stick (Jackson, 1993). Os dois 

primeiros eixos foram utilizados para interpretação pois representam a maior variabilidade 

dos dados. 

A riqueza foi considerada como o número de táxons presentes em cada amostra. O 

índice de diversidade específica (H´) da comunidade fitoplanctônica, expresso em bits.ind.
-1

, 

foi estimado segundo Shannon e Wiener (Shannon & Weaver, 1963), sendo que quanto maior 

           H’                        

Foi utilizada a análise de redundância parcial (pRDA) para determinar qual a 

importância relativa das variáveis hidrodinâmicas (H), dos recursos (R) e da paisagem (P) 

sobre os diferentes atributos da comunidade fitoplanctônica. A pRDA pode ser entendida 

como uma extensão da análise de regressão múltipla, que possui uma matriz dependente e 

diferentes matrizes explanatórias (Legendre & Legendre, 1998). As seguintes matrizes 

resposta foram consideradas: Riqueza (presença e ausência), abundância (densidade), 
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biovolume, e diversidade (diversidade de Shannon). Essas matrizes foram categorizadas em 

grupos funcionais dentro de cada ano de restauração.  

Para essa análise foram utilizadas três matrizes explanatórias denominadas como: 

matriz hidrodinâmica, matriz de recursos e matriz de paisagem. A matriz hidrodinâmica foi 

composta pelas seguintes variáveis: profundidade do lago, nível do rio Illinois, relação zona 

eufótica: zona de mistura, relação zona de mistura: zona máxima, concentração de oxigênio 

dissolvido, temperatura e turbidez. A matriz de recursos foi composta por: concentração de 

nitrogênio total, fósforo total, nitrogênio inorgânico dissolvido, condutividade elétrica e zona 

eufótica. A matriz de paisagem foi composta pela: área do lago Thompson; área dos outros 

ambientes aquáticos incluídos na área avaliada, porcentagem de solo exposto e porcentagem 

de vegetação. 

Foi realizado um processo de seleção de variáveis ambientais, no qual a 

multicolinearidade entre as variáveis ambientais foi verificada por meio de fatores de inflação 

de variância (VIF) e eliminaram-se as variáveis que estavam fortemente correlacionadas (VIF 

>10) antes das análises estatísticas (Oksanen et al., 2016).  

A variação dos atributos da comunidade fitoplanctônica para cada ano de restauração 

lacustre foi dividida nas seguintes frações: fração explicada somente pelas variáveis 

hidrodinâmicas (H), somente pelas variáveis de recursos (R) e somente pelas variáveis da 

paisagem (P). Além disso considerou-se as frações compartilhadas por: recursos e 

        â     (R∩H)                     â     (P∩H)                       (P∩R)    

variação não explicada por nenhum desses componentes foi representada pelos resíduos. A 

significância das frações foi testada usando 999 permutações aleatórias. Os valores de R
2
 

ajustado foram considerados como valor da explicação de cada particionamento, uma vez que 

esses valores não são afetados pelo número de variáveis nas matrizes explanatórias e assim 

tornam os resultados comparáveis (Peres-Neto et al., 2006). 

Antes das análises, as matrizes biológicas foram transformadas pelo método de 

Hellinger como recomendado para matrizes com muitos zeros e analisadas por métodos 

lineares como pRDA (Legendre & Gallagher, 2001). Os fatores ambientais foram 

transformados em log (exceto pH). As análises pRDA, foram realizadas através do programa 

R (R Development Core Team, 2021) e através do programa Statistica (StatSoft, 2005). 
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3. 3 Resultados 

3.3.1 Caracterização ambiental 

A profundidade media do lago foi de 2,87 m. A menor profundidade media (2,05 m) 

foi registada em 2008 e a maior em 2013 (3,23 m) (Tabela 02). Considerando os valores 

médios do nível do rio Illinois, observou-se um decréscimo entre 2009 a 2011, tais valores, na 

maioria das vezes não apresentaram influência direta sobre a profundidade do lago (Figura 

03). Entretanto, durante a primavera de 2013 foram registrados os mais altos níveis para o Rio 

Illinois, ocasionando uma cheia extrema e tendo como consequência a conectividade com os 

ambientes adjacentes, incluído o lago Thompson que apresentou a maior profundidade média 

nesse período (3,23 m). 
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Figura 03. Variação do nível da água do rio Illinois e da profundidade do lago Thompson 

entre 2008 a 2013.  

O lago Thompson apresentou durante a maior parte do tempo de amostragem 

condições de mistura total da coluna de água, com valores médios de concentração de 

oxigênio de 9,12 mg/L, com exceção para alguns curtos períodos de tempo de estratificação, 

associados a variabilidade sazonal. Nos anos iniciais a disponibilidade de luz na zona de 

mistura foi alta (0,65) e entre 2008 a 2011 houve um decréscimo da disponibilidade de luz na 

zona de mistura. 
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A localização em região de clima temperado, faz com que a temperatura apresente 

forte influência sazonal sobre a dinâmica lacustre. O lago Thompson, em seus ciclos anuais, 

sofre os processos de congelamento e degelo, típicos de lagos temperados com temperaturas 

médias de 19 °C. A temperatura variou de 1,4 °C em dezembro de 2011 a 31 °C em julho de 

2012.  

O lago Thompson apresentou aumento dos valores médios de fósforo e nitrogênio ao 

longo do processo de restauração. Nitrogênio e sólidos totais dissolvidos apresentaram as 

maiores concentrações médias em 2010 e 2013. Durante 2010 foram observados os maiores 

valores de fósforo. O pH variou em média 8,2 em 2013 a 8,6 em 2012. 

Os dois primeiros eixos gerados pela análise de Componentes Principais (PCA) foram 

significativos e explicaram 45% da variabilidade total dos dados limnológicas (Figura 04), 

demonstrando mudanças na caracterização limnológica entre os três primeiros e os três 

últimos anos de restauração. Foi evidenciada uma separação temporal, na qual o primeiro eixo 

foi influenciado por turbidez (- 0,82), relação Zeu: Zmis (0,89) e sólidos totais dissolvidos (- 

0,47). No segundo eixo o fósforo total (0,77), temperatura (0,69) e condutividade elétrica 

(0,57) foram as variáveis de maior importância. Maior variabilidade temporal foi evidenciada 

para o lago nos três últimos anos de restauração, mostrada pela maior dispersão dos escores. 
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Figura 04: Dispersão dos escores ao longo dos dois primeiros eixos da Análise de 

Componentes Principais, realizada para as variáveis limnológicas do lago Thompson (2008 – 

2013). Profundidade – Prof; temperatura – Temp; condutividade elétrica – CE; oxigênio 
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dissolvido – OD; nitrogênio inorgânico dissolvido – NID; fósforo total- PT; turbidez – Turb; 

pH; Zona eufótica:Zona de mistura - Zeu:Zmis. 

O recorte da paisagem do entorno do lago Thompson apresentou um território 

totalmente fragmentado, com predominância de áreas agrícolas, aqui categorizadas como solo 

exposto. A vegetação de várzea e a vegetação terrestre natural foram registradas em menor 

quantidade. Entretanto, o solo exposto e a vegetação não apresentaram grandes mudanças. A 

retração e a expansão das áreas alagadas, tanto do lago Thompson quanto de seus ambientes 

adjacentes, incluindo o rio Illinois, foram as responsáveis pelas maiores modificações na 

paisagem durante o período de estudo.  

Tabela 02. Valores médios e coeficiente de variação (entre parênteses em %) das variáveis de 

Paisagem: área do lago (área - hectares), porcentagem de agricultura (agri), porcentagem de 

vegetação (veget), porcentagem de área alagada (água). Recursos: Sólidos totais dissolvidos 

(STD -  µg L
-1

), fósforo total (PT - µg L
-1

), nitrogênio total (NT - µg L
-1

), nitrogênio 

inorgânico dissolvido (NID - µg L
-1

), pH, condutividade elétrica (CE - µS cm
-1

), e zona 

eufótica (Zeu - m), e Hidrodinâmica: profundidade do lago (prof – m), Razão zona eufótica / 

zona de mistura (Zeu.Zmis), razão zona de mistura / zona máxima (Zmis.Zmax), temperatura 

(Temp. - °C), oxigênio dissolvido - mg L
-1

), turbidez (Turb. – NTU) e nível do rio Illinois 

(Nível – m). 

 

 
2008 2009 2010 2011 2012 2013 

   Paisagem    

Área 
5 

(9,61) 

14,93  

(13,54) 

12,7 

(29,52) 

8,09 

(61,6) 

13,41  

(29,26) 

12,08  

(29,51) 

Agri. 
86,89 

(10,29) 

76,75 

 (20,75) 

74,23 

(12,9) 

70,37  

(13,59) 

67,72 

 (11,62) 

75,8 

(8,86) 

Veget. 
44,98 

(2,25) 

48,25 

 (21,94) 

40,24 

 (28,14) 

51,76 

 (17,27) 

46,92 

(7,05) 

40,67  

(14,41) 

Água 
18,65 

(42,64) 

34,14 

 (25,29) 

36,06 

 (16,52) 

23,96 

(47,4) 

34,33 

 (30,47) 

34,06 

 (26,42) 

   
Recursos 

   

STD 
5,48 

(58,21) 

8,91 

(90,04) 

10,26 

 (62,17) 

9,91 

(41,87) 

11,73 

 (40,35) 

12,24 

 (49,12) 

PT 
309,45 

(34,9) 

118,88  

(81,43) 

426,66 

 (79,59) 

156,57 

 (49,63) 

273,68 

 (68,6) 

109,33 

(27) 

NT 
1,71 

(32,18) 

1,12 

(27,69) 

2,05 

(43,16) 

1,51 

(13,63) 

1,99 

(34,14) 

2,73 

(11,02) 

NID 
0,1 

(102,61) 

0,05 

(107,9) 

0,06  

(135,17) 

0,1 

(93,07) 

0,11 

(88,15) 

0,13 

 (204,38) 

pH 
8,36 

(5,86) 

8,53 

(4,65) 

8,53 

(4,99) 

8,4 

(3,07) 

8,6 

(2,41) 

8,28 

(2,75) 

CE 
418,59 

(19,93) 

328,38 

 (17,53) 

311,07  

(10,67) 

315,35  

(17,71) 

343,38 

 (22,61) 

291,78 

 (16,97) 

Zeu 
1,92 

(18,03) 

2,48 

(30,81) 

1,63 

(59,85) 

1,23 

(29,33) 

1,1 

(35,49) 

1,27 

(34,18) 

Hidrodinâmica 

Prof. 
2,05 

(9,11) 

3,15 

(8,26) 

3,05 

(11,65) 

2,94 

(3,26) 

2,69 

(8,85) 

3,23 

(8,01) 

zeuzmis 
1,01 

(24,78) 

0,93 

(40,41) 

0,69 

(55,62) 

0,48 

(53,12) 

0,45 

(43,55) 

0,46 

(59,45) 

zmiszmax 
0,95 

(12,75) 

0,89 

(20,5) 

0,81 

(29,57) 

0,94 

(16,79) 

0,95 

(15,53) 

0,94 

(17,49) 
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2008 2009 2010 2011 2012 2013 

Temp. 
19,46 

(38,63) 

18,06 

 (42,41) 

22,14 

 (32,13) 

18,74 

 (44,57) 

17,59  

(51,31) 

17,97  

(47,45) 

OD 
8,36 

(30,33) 

10,03 

 (22,54) 

9,31 

(34,31) 

8,1 

(34,94) 

9,59 

(25,68) 

9,19 

(26,87) 

Turb. 
7,25 

(94,41) 

8,46 

(90,87) 

18,73 

 (74,29) 

25,11 

 (84,04) 

22,41 

 (46,64) 

21,23  

(75,97) 

Nível 
3,90 

(32,09) 

4,35 

(41,21) 

3,59 

(37,95) 

3,44 

(47,68) 

2,16 

(32,7) 

3,34 

(56,72) 

 

3.3.2 Fitoplâncton 

Foram registrados 422 táxons, distribuídos em oito GFBM de acordo com os critérios 

da classificação funcional baseada em morfologia, sendo 37% pertencentes ao GFBM IV, 

22% pertencentes ao GFBM V, 17% pertencentes ao GFBM VI, 13% pertencente ao GFBM 

VII (Figuras 05 e 06). O restante dos táxons, ou seja 9 % foram distribuídos entre os GFBM I, 

II, III e VIII. Os valores médios de riqueza taxonômica e diversidade foram de 24 táxons por 

amostra e 1,88 bits.ind
-1

 respectivamente. Um acréscimo de riqueza e diversidade foi 

registrado ao longo do tempo, sendo os GFBM IV, V, VI e VII os mais representativos.  

A média para densidade foi de 6213 ind.mL
-1

, sendo o GFBM VIII responsável pela 

maior densidade, registrada no verão de 2008. O GFBM VII e VIII representados 

principalmente por Aphanizomenon e Radiocystis, foram os mais representativos para a 

densidade durante 2008, 2009 e 2010. Os GFBM IV, V e VI foram os mais representativos 

em 2011, 2012 e 2013.   

O biovolume médio registrado foi de 4,85 mm
3
.L

-1
. As cianobactérias dos GFBM VII 

e VIII foram as dominantes em biovolume durante os três primeiros anos de restauração, 

representando mais da metade do biovolume total entre 2008 e 2010. Os GFBM V e VI foram 

os mais representativos em biovolume durante os anos de 2011, 2012 e 2013. Os menores 

valores médios foram registrados em 2011 e 2013. 
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Figura 05. Riqueza, diversidade, densidade e biovolume total da comunidade fitoplanctônica 

no Lago Thompson entre 2008 e 2013. Os símbolos representam a média e as barras verticais 

o desvio padrão. 
 

 

Figura 06. Riqueza, diversidade, densidade e biovolume dos grupos funcionais baseados em 

morfologia, no lago Thompson entre 2008 a 2013.   
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3.3.3 Partição da variância 

Um maior poder explicativo dos recursos, paisagem e hidrodinâmica foi observado 

para a densidade e biovolume (Figura 07 e Apêndice A). A pRDA realizada para cada atributo 

em cada período anual, evidenciou que os padrões de densidade e biovolume foram 

influenciados principalmente pela hidrodinâmica. A paisagem apresentou maior influência 

nos padrões de densidade, durante o período de 2011 a 2013. Para o biovolume a maior 

influência da paisagem foi registrada durante o ano de 2012. Os recursos apresentaram um 

maior poder preditivo para o biovolume em 2012, enquanto para densidade manteve um 

padrão estável. Para o biovolume a influência dos recursos não foi significativa em 2008, 

2011 e 2013. A influência da paisagem não foi significativa para o biovolume em 2012. 

Para a riqueza, observou-se a diminuição da importância das variáveis hidrodinâmicas 

e dos recursos ao longo do processo de restauração. A influência dos recursos não foi 

significativa em 2010, 2011, 2012 e 2013. A influência da paisagem não foi significativa em 

2008 e a hidrodinâmica em 2013. A paisagem teve destaque para a riqueza principalmente em 

2010, 2011 e 2013. Para a diversidade, a pRDA evidenciou mudanças anuais na importância 

da hidrodinâmica, paisagem e recursos. Em 2008 a hidrodinâmica foi o fator que melhor 

explicou os padrões de diversidade. Em 2010, recursos e paisagem apresentaram influencia 

semelhante para os padrões de diversidade. Entre o período de 2011 a 2013 a diversidade foi 

influenciada principalmente pela paisagem. Para a diversidade os recursos não apresentaram 

influência significativa em 2008, 2009 e 2013 e a influência da hidrodinâmica não foi 

significativa em 2010.   
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Figura 07. Contribuições relativas (% de explicação) dos frações puras hidrodinâmica, 

recurso e paisagem sobre os padrões de riqueza, diversidade, densidade e biovolume dos 

GFBM registrados no lago Thompson entre 2008 e 2013. Valores < 0 não foram mostrados. 

 

3.4 Discussão 

Examinou-se a importância de fatores ambientais, particionados em recursos, 

paisagem e hidrodinâmica, para a estruturação da comunidade fitoplanctônica ao longo de um 

processo de restauração lacustre. Os resultados demonstraram que os atributos da comunidade 

fitoplanctônica (riqueza, diversidade, densidade e biovolume) foram estruturadas por fatores 

ambientais distintos ao longo do tempo e a densidade e o biovolume foram os atributos com 

maior porcentagem de explicação. De fato, a restauração de lagos, passa por fases distintas, as 

quais normalmente são marcadas por mudanças na composição e estrutura de suas 

comunidades biológicas, resultante do sinergismo entre as ações de manejo e a própria 

complexidade do ecossistema lacustre (Cronberg, 1982; Krienitz et al., 1996; Bürgi & 

Stadelmann, 2002).  
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A influência da hidrodinâmica e recursos diminuiu ao longo do processo de 

restauração para os atributos riqueza e diversidade enquanto, a paisagem apresentou maiores 

contribuições para esses atributos em 2010, 2011 e 2013. Observou-se que os menores valores 

para riqueza e diversidade foram registrados no início da restauração (2008 e 2009), onde o 

lago restabelecia seu nível de água, por meio da chuva e lenções freáticos. Os padrões iniciais 

de riqueza e diversidade foram explicados em maior parte pelos recursos (alta concentração 

de fósforo e nitrogênio) e hidrodinâmica (mistura completa da coluna de água), nesse período 

o lago também apresentava alta disponibilidade de luz, o que provavelmente favoreceu as 

espécies dos GFBM IV e V, estabelecendo esses grupos como os mais representativos para 

riqueza e diversidade durante todo o processo de restauração.  

A hidrodinâmica foi o principal fator estruturador para a densidade e biovolume 

durante a restauração do lago Thompson. A influência dos recursos permaneceu estável e a 

paisagem apresentou aumento de influência ao longo do tempo para esses atributos. A partir 

de 2010, durante a estação produtiva (primavera e verão), a dominância de cianobactérias 

coloniais mucilaginosas pertencentes aos GFBM VII e VIII foi substituída por fitoflagelados 

unicelulares (GFBM V) e por pequenas diatomáceas (GFBM VI).  

Durante os três primeiros anos de restauração, as cianobactérias foram responsáveis 

pela maior parte da produtividade primária planctônica. Taxas altas de replicação, ou seja 

rápida reprodução, produção de toxinas, acinetos, formas coloniais e filamentosas e a 

capacidade de fixar nitrogênio podem proporcionar adaptação a ambientes com alta 

variabilidade ambiental como o lago Thompson (Paerl & Otten, 2013). 

 Aliado a essas vantagens competitivas, altas concentrações de fósforo no início do 

processo de restauração podem ter cooperado para o sucesso das cianobactérias (Kosten et al., 

2012). A alta concentração de fósforo solúvel reativo registrada em 2008 foi atribuída ao uso 

de fertilizantes pela agricultura que perdurou por mais de 80 anos na área drenada do lago 

(Sparks et al., 2017). A redução insuficiente da carga externa e a alta carga interna de fósforo 

e nitrogênio são fatores comuns e prejudiciais em processos de restauração lacustre, visto que 

dificultam o controle de cianobactérias e diminuem a qualidade da água, sendo as causas mais 

prováveis da estabilidade das condições eutróficas ou estagnação das fases de restauração 

(Søndergaard et al., 2007). 

Outro fator que pode ter contribuído para o sucesso inicial das cianobactérias é a 

capacidade desse grupo em produzir estágios de resistência (Paerl, 1988; Huisman et al., 

2018). Esses estágios podem permanecer viáveis por décadas e germinar quando as condições 

ambientais se tornam favoráveis, dando origem a novas populações planctônicas (Cires et al., 
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2013; Ellegaard & Ribeiro, 2017). Populações expressivas de Aphanizomenon e 

Dolichospermum, potencialmente formadoras de estágios de resistência, foram registradas na 

fase inicial de restauração do lago Thompson. Provavelmente o início e a recorrência dessas 

populações tenha sido influenciado pelo recrutamento de suas formas de resistência. 

Após a fase de alta biomassa de cianobactérias, observou-se um aumento nos valores 

de riqueza e diversidade. Florações de cianobactérias resultam em rápida captação de 

nutrientes e a diminuição da incidência da radiação solar na coluna de água (aumento da 

turbidez) devido à alta biomassa produzida (Paerl & Otten, 2013). A competição por luz e 

nutrientes pode impedir o estabelecimento de outros grupos do fitoplâncton, fator que 

provavelmente levou aos menores valores de riqueza e diversidade nos primeiros anos de 

restauração (H               2004; Ská     á &    š  2014; Ji et al., 2017). 

A substituição de cianobactérias por grupos eucariontes refletiu a alta sensibilidade e 

rápida resposta dos organismos planctônicos ao ambiente (Litchman et al., 2010). Apesar da 

hidrodinâmica ter sido mostrada como principal fator estruturador do biovolume em 2010, 

outros fatores podem ter atuado sinergicamente e propiciado a ocorrência dessa mudança na 

estrutura da comunidade. Por exemplo, a lixiviação de nutrientes e outros compostos 

orgânicos provenientes, tanto da agricultura quanto da decomposição das macrófitas da ampla 

faixa marginal do lago, a alta ressuspensão de sedimentos, potencializada pela ausência de 

macrófitas aquáticas enraizadas e o aumento gradativo de sólidos suspensos e da turbidez, são 

alguns fatores que provavelmente desencadearam a desestabilização das florações de 

cianobactérias.  A baixa profundidade e os episódios de vento, relatados para o lago nesse 

período (Huisman et al., 2004; Sparks et al., 2017), proporcionando uma mistura constante e 

aumento da turbidez, possivelmente favoreceram o desenvolvimento dos grupos V e VI que 

estavam presentes no ambiente embora em menor biovolume (Stroom & Kardinaal, 2016; 

Visser et al., 2016). 

Apesar de desejada na maioria dos processos de restauração lacustre, a mudança de 

uma comunidade dominada por procariontes para uma comunidade dominada por eucariontes 

autotróficos, coincidiu com a diminuição da transparência da água o que pode interferir 

negativamente na dinâmica de predação de outras comunidades aquáticas, como os peixes e o 

zooplâncton (Viitasalo et al., 2005; Zhou et al., 2018). A observação dessa dinâmica das 

relações bióticas é de extrema importância para a restauração, pois relações interespecíficas 

podem ganhar importância ao longo do tempo o que reafirma a sinergia entre os diferentes 

compartimentos da teia trófica e a complexidade da restauração ecológica (Hobbs et al., 2007; 

Søndergaard et al., 2007).  
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Os flagelados unicelulares (GFBM V) e diatomáceas (GFBM VI) se destacaram em 

todos os atributos da comunidade fitoplanctônica a partir de 2010. Dentre as características 

morfológicas dos organismos desses grupos, destacou-se o pequeno tamanho, tanto de 

diatomáceas como de flagelados, em relação aos grupos que dominavam o lago 

anteriormente. O tamanho dos organismos fitoplanctônicos é amplamente variável, e 

considerado um traço funcional fundamental pois está associado a processos vitais para os 

organismos (Weithoff & Beisner, 2019). As células pequenas são consideradas competidoras 

mais eficientes na captação de recursos (nutrientes e luz) devido à alta relação 

superfície/volume e camada limite de difusão mais fina (Zohary et al., 2017; Burson et al., 

2018). Outras características das células pequenas são maiores taxas metabólicas, maior taxa 

reprodutiva e menor perda por sedimentação (Litchman & Klausmeier, 2008). Portanto o 

pequeno tamanho desses organismos pode ser visto como uma característica adaptativa ao 

ambiente. 

Os aspectos relacionados a paisagem desempenharam um papel crucial nas 

comunidades aquáticas durante a restauração lacustre, especialmente para a densidade e 

biovolume. Estudos que incluem aspectos da paisagem (e.g. porcentagem agrícola ou 

presença de áreas urbanas próximas a ecossistemas aquáticos) como variáveis preditoras da 

estrutura dessas comunidades têm observado significativa influência desse fator na 

composição, abundância e biomassa de microrganismos (Ferrareze, 2012; Paul et al., 2012; 

Lewis et al., 2020). Mudanças no uso do solo afetam comunidades microscópicas aquáticas, 

pois podem influenciar a quantidade de nutrientes e sedimentos que entram no sistema 

(maiores entradas em solos pobres ou sem cobertura) que por sua vez afetam também a a 

disponibilidade de luz e o estado trófico. 

Diversos estudos apoiam a magnitude, recorrência e duração dos pulsos de inundação 

como fundamentais para manutenção da biodiversidade e produtividade nas planícies de 

inundação (Thomaz et al., 2007; Wantzen et al., 2008). Para a comunidade fitoplanctônica, 

tem sido demonstrado um alto grau de sincronismo entre as fases de cheia e seca e as 

mudanças em seus atributos ecológicos e funcionais (Oliveira & Calheiros, 2000; Devercelli, 

2010; Bortolini et al., 2016). Baseado na hipótese do pulso como fator homogeneizador, em 

que as inundações tendem a reduzir a variabilidade espacial de fatores biológicos e ambientais 

(Thomaz et al., 2007), provavelmente o menor biovolume total em 2013 em relação a 2012 

tenha sido influenciado pela conectividade entre rio e lago. No entanto, não foram observadas 

mudanças significativas nos demais atributos fitoplanctônicos e a hidrodinâmica foi o 

componente com maior poder preditivo para o biovolume, densidade e riqueza.  
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Os resultados estão de acordo com estudos prévios nesse ambiente (Lemke et al., 

2017a) que caracterizam como leve, a perturbação (inundação) causada pelo rio Illinois em 

sua planície no Emiquon, que causam mínimas mudanças na diversidade de plantas e animais, 

na qualidade da água e características do habitat. No entanto, a resposta da comunidade 

fitoplanctônica do lago Thompson, contribuiu para o conhecimento do comportamento e 

resiliência aos eventos de inundação dos lagos de várzea restaurados, especialmente em 

sistemas fluviais altamente alterados como o Rio Illinois.  

Em conclusão, os fatores que mais influenciaram a comunidade fitoplanctônica 

durante os seis anos de restauração foram os relacionados a hidrodinâmica, especialmente o 

regime de mistura da coluna de água e a variabilidade de recursos, principalmente os 

nutrientes. A combinação de alta transparência, elevada concentração de fósforo e águas rasas 

provavelmente contribuíram para o estabelecimento inicial e expressivo biovolume de 

cianobactérias. A mudança clara nos padrões de variação dos atributos ecológicos da 

comunidade a partir de 2010 se sucedeu também por fatores hidrodinâmicos como a mistura 

constante da coluna de água, aliada a instabilidade de recursos (nitrogênio e fósforo).  

Os fatores locais são considerados como principais estruturadores das comunidades de 

microrganismo principalmente devido à alta capacidade de dispersão e distribuição dos 

indivíduos. Destaca-se o aumento da explicação do componente paisagem ao longo do tempo, 

embora com menor poder preditivo em relação aos demais componentes, sugere-se que uma 

melhora substancial na integridade ecológica, é mais provável de ser alcançada quando a 

gestão da bacia hidrográfica é incluída no processo de restauração, principalmente devido a 

relação entre uso do solo e concentração de nutrientes na água. Portanto, sob a influência de 

variáveis ambientais locais e regionais, a comunidade fitoplanctônica funciona como um 

indicador confiável para a gestão ecológica não apenas do lago mas também da paisagem. 
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 APÊNDICES 

Apêndice A -  Partição da variância dos grupos funcionais baseados em morfologia analisada 

em função da paisagem, recursos e hidrodinâmica do lago Thompson, no período de 2008 a 

2013. Variação total explicada [H + P + R]; componente puro hidrodinâmico [H]; 

componente puro recurso [R]; Componente puro paisagem [P]. Variação compartilhada 

explicada pelas frações de recursos e hidrodinâmica [R ∩ H]; paisagem e hidrodinâmica [P ∩ 

H];                     [P ∩ R]  Variáveis selecionadas: Hidrodinâmica: Profundidade 

(Prof – m), razão zona eufótica / zona de mistura (Zeu:Zmis), razão zona de mistura / zona 

máxima (Zmis:Zmax), Temperatura (temp - °C), Turbidez (turb – NTU), nível do rio Illinois 

(m). Recursos: Sólidos totais dissolvidos (STD -  µg L
-1

), fósforo total (PT - µg L
-1

), 

nitrogênio total (NT - µg L
-1

), nitrogênio inorgânico dissolvido (NID - µg L
-1

), pH, 

condutividade elétrica (CE - µS cm
-1

), e zona eufótica (Zeu - m). Paisagem: área do lago 

(área), porcentagem de agricultura (agricultura), porcentagem de vegetação (vegetação), 

porcentagem de área alagada (água). Significância de p<0,05 (p); R
2
 Ajust, coeficiente de 

determinação ajustado. 

 

 
Densidade 

 
Biovolume 

 
Riqueza 

 
Diversidade 

 

 
R

2
 ajust. p R

2
 ajust. p R

2
 ajust. p R

2
 ajust. p 

    
2008 

    
H + P + R 0.548 

 
0.506 

 
0.371 

 
0.216 

 
H 0.391 0.001 0.317 0.001 0.181 0.003 0.149 0.002 

R 0.225 0.012 0.131 0.069 0.209 0.001 0.191 0.111 

P 0.104 0.021 0.041 0.001 0.073 0.675 0.101 0.001 

R∩H 0.511 
 

0.420 
 

0.381 
 

0.230 
 

P∩H 0.473 
 

0.461 
 

0.221 
 

0.156 
 

P∩R 0.260 
 

0.183 
 

0.220 
 

0.180 
 

Resíduos 0.45 
 

0.49 
 

0.62 
 

0.78 
 

Hidrodinâmica 

Prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, 

temp., do, 

turb., nível do 

rio 

 

Prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, 

temp., do, 

turb., nível do 

rio 

 

Prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, 

temp., do, 

turb., nível do 

rio 

 

prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, temp., 

OD, turb., nível 

do rio 

 

Recursos 

STD, PT , NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

STD, PT , NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

STD, PT , NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

Paisagem 
área do lago, 

agricultura  

área do lago, 

agricultura, 

vegetação, 

água 

 

área do lago, 

agricultura  

área do lago, 

agricultura  

    
2009 

    
H + P + R 0.613 

 
0.626 

 
0.613 

 
0.108 

 
H 0.513 0.001 0.568 0.001 0.513 0.001 0.078 0.037 

R 0.427 0.003 0.466 0.028 0.427 0.004 0.037 0.470 

P 0.070 0.014 0.148 0.001 0.070 0.015 0.070 0.018 

R∩H 0.583 
 

0.586 
 

0.583 
 

0.072 
 

P∩H 0.545 
 

0.578 
 

0.545 
 

0.110 
 

P∩R 0.498 
 

0.535 
 

0.498 
 

0.118 
 

Resíduos 0.38 
 

0.37 
 

0.38 
 

0.89 
 

Hidrodinâmica 

prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, 

temp., OD, 
 

prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, 

temp., OD, 
 

prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, 

temp., OD, 
 

prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, temp., 

OD, turb., nível 
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Densidade 

 
Biovolume 

 
Riqueza 

 
Diversidade 

 

 
R

2
 ajust. p R

2
 ajust. p R

2
 ajust. p R

2
 ajust. p 

turb., nível do 

rio 

turb., nível do 

rio 

turb., nível do 

rio 

do rio 

Recursos 

STD, PT, NT , 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

STD, PT, NT , 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

Paisagem 
Área do lago, 

agricultura  

Área do lago, 

agricultura  

Área lago, 

agricultura  

Área do lago, 

agricultura, 

vegetação, água 
 

    
2010 

    
H + P + R 0.481 

 
0.505 

 
0.246 

 
0.245 

 
H 0.360 0.001 0.435 0.001 0.125 0.029 0.131 0.048 

R 0.267 0.001 0.339 0.010 0.092 0.052 0.092 0.042 

P 0.164 0.003 0.260 0.022 0.106 0.014 0.078 0.008 

R∩H 0.431 
 

0.484 
 

0.185 
 

0.192 
 

P∩H 0.417 
 

0.466 
 

0.192 
 

0.197 
 

P∩R 0.352 
 

0.414 
 

0.186 
 

0.186 
 

Resíduos 0.51 
 

0.49 
 

0.75 
 

0.75 
 

Hidrodinâmica 

prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, 

temp., OD, 

turb., nível do 

rio 

 

prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, 

temp., OD, 

turb., nível do 

rio 

 

prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, 

temp., OD, 

turb., nível do 

rio 

 

prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, temp., 

OD, 

turb., nível do 

rio 

 

Recursos 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

Paisagem 
área do lago, 

vegetação  

área do lago, 

água  

área do lago, 

agricultura, 

vegetação 
 

área do lago, 

vegetação  

    
2011 

    
H + P + R 0.453 

 
0.293 

 
0.369 

 
0.297 

 
H 0.263 0.001 0.189 0.001 0.208 0.011 0.140 0.002 

R 0.170 0.018 0.091 0.154 0.204 0.136 0.196 0.001 

P 0.144 0.001 0.102 0.016 0.245 0.002 0.158 0.012 

R∩H 0.323 
 

0.334 
 

0.248 
 

0.226 
 

P∩H 0.386 
 

0.031 
 

0.339 
 

0.242 
 

P∩R 0.301 
 

0 
 

0.297 
 

0.264 
 

Resíduos 0.54 
 

0.70 
 

0.63 
 

0.70 
 

Hidrodinâmica 

prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, 

temp., turb., 

nível do rio 

 

prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, 

temp., OD, 

turb., nível do 

rio 

 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, temp., 

OD 

turb., nível do 

rio 

 

Recursos 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, 

temp., OD, 

turb., nível do 

rio 

 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

Paisagem 

área do lago, 

agricultura, 

vegetação 
 

vegetação 
 

área do lago, 

agricultura, 

vegetação 
 

área do lago, 

agricultura, 

vegetação 
 

    
2012 

    
H + P + R 0.597 

 
0.472 

 
0.466 

 
0.404 

 
H 0.377 0.001 0.281 0.001 0.347 0.005 0.279 0.001 

R 0.354 0.001 0.253 0.001 0.337 0.118 0.306 0.001 

P 0.197 0.001 0.034 0.152 0.262 0.007 0.232 0.012 

R∩H 0.507 
 

0.463 
 

0.422 
 

0.049 
 

P∩H 0.514 
 

0.338 
 

0.441 
 

0.041 
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Densidade 

 
Biovolume 

 
Riqueza 

 
Diversidade 

 

 
R

2
 ajust. p R

2
 ajust. p R

2
 ajust. p R

2
 ajust. p 

P∩R 0.467 
 

0.276 
 

0.401 
 

0.019 
 

Resíduos 0.40 
 

0.52 
 

0.53 
 

0.59 
 

Hidrodinâmica 

prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, 

temp., turb., 

nível do rio 

 

prof., 

Zmis:Zmax, 

temp., OD, 

turb., nível do 

rio 

 

Zmis:Zmax, 

temp., OD, 

turb., nível do 

rio 

 

prof., Zeu:Zmis, 

Zmis:Zmax, temp., 

OD, 

turb., nível do 

rio 

 

Recursos 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

Paisagem 

área do lago, 

agricultura, 

vegetação 
 

vegetação 
 

área do lago, 

agricultura, 

vegetação 
 

área do lago, 

agricultura, 

vegetação 
 

    
2013 

    
H + P + R 0.463 

 
0.294 

 
0.362 

 
0.436 

 
H 0.173 0.003 0.084 0.006 0.222 0.057 0.249 0.001 

R 0.129 0.027 0.122 0.114 0.124 0.260 0.155 0.214 

P 0.276 0.001 0.189 0.001 0.254 0.028 0.323 0.002 

R∩H 0.329 
 

0.106 
 

0.309 
 

0.359 
 

P∩H 0.404 
 

0.243 
 

0.346 
 

0.418 
 

P∩R 0.355 
 

0.173 
 

0.317 
 

0.404 
 

Resíduos 0.53 
 

0.70 
 

0.63 
 

0.56 
 

Hidrodinâmica 

prof., 

Zmis:Zmax, 

temp., turb., 

nível do rio 

 

prof., 

Zmis:Zmax, 

temp., OD, 

turb., nível do 

rio 

 

prof., 

Zmis:Zmax, 

temp., OD, 

turb., nível do 

rio 

 

prof., Zmis:Zmax, 

temp., OD, 

turb., nível do 

rio 

 

Recursos 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

STD, PT, NT, 

NID, pH, CE, 

Zeu 
 

Paisagem 

área do lago, 

agricultura, 

vegetação 
 

área do lago, 

agricultura, 

vegetação 
 

área do lago, 

agricultura, 

vegetação 
 

área do lago, 

agricultura, 

vegetação 
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4 PEQUENOS E FUNDAMENTAIS, O QUE O FITOPLÂNCTON FAZ 

PELA ECOLOGIA? 

Você já olhou para um lago e se perguntou quais os seres que vivem ali? Eu imagino 

que a imagem de um peixe tenha vindo a sua cabeça. Entretanto, saiba que a diversidade de 

seres vivos dentro de um lago vai muito além desses organismos vistos a olho nu. A água é a 

casa de muitos micro-organismos, ou seja, seres vivos que são vistos apenas com o uso de 

aparelhos chamados microscópios. Nesse mundo de pequenas medidas temos um grupo de 

organismos chamado fitoplâncton (Figura 01). Esses seres têm a incrível habilidade de fazer 

fotossíntese, assim como as plantas e, portanto, fornecem grande parte do ar que respiramos e 

servem de alimento para outros organismos microscópicos e para os peixes.  

O fitoplâncton é representado por elevado número de organismos. Os organismos 

fitoplanctônicos, como são chamados, são muito antigos no mundo, e evoluíram de diferentes 

ancestrais. Por isso, apresentam alta diversidade de formas e tamanhos. Ao longo do tempo, 

esses organismos desenvolveram características que influenciaram sua capacidade de se 

desenvolver sob determinada condição ambiental, ou seja, sua sobrevivência no ambiente 

aquático. Essas características podem ser chamadas de traços funcionais.  

Por exemplo, muitos organismos do fitoplâncton não conseguem se locomover, e por 

serem mais pesados que a água, eles afundam e podem morrer no fundo dos lagos se a luz 

solar não conseguir chegar até lá, pois essa luz é vital para a fotossíntese. Então alguns 

organismos desenvolveram a capacidade de não afundar. Para isso, criaram suas próprias 

“     ”       j                    as aerótopos, que se enchem de ar e possibilitam a 

flutuação desses organismos. Isso foi fundamental, principalmente nos ambientes mais 

                       “  j    ”                ã                               O    s 

organismos possuem estruturas chamadas flagelos que permitem a locomoção por meio da 

natação. 

Além dos aerótopos e flagelos, os organismos fitoplanctônicos também desenvolveram 

outras características, tais como espinhos, mucilagem, capacidade para formar colônias, 

características essas qu         j               ã    j   “       ”                      

melhor captar seus recursos (nutrientes e luz). Então os cientistas perceberam que os 

organismos que possuíam as mesmas características ou traços podiam ter a mesma função no 

ambiente (ou seja, são redundantes) e se comportam de forma parecida nesses ecossistemas. 

Dessa forma, poderiam ser agrupados em grupos funcionais. Isso foi um passo muito 
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importante nos estudos do fitoplâncton, pois os cientistas perceberam que tanto os traços 

isolados, quanto os grupos funcionais se mostravam mais eficientes para os estudos 

ecológicos, do que analisar os organismos de acordo com suas identidades, como era feito até 

então.  

Os ecossistemas aquáticos e terrestre nos fornecem muitos benefícios, chamados 

serviços ecossistêmicos, e que sustentam a vida humana. Por exemplo ar e água; regulação do 

clima, formação do solo, polinização e lazer. No entanto, esses ecossistemas têm sido tão 

degradados pelas ações humanas que muitas vezes não conseguem se recuperar. No caso de 

lagos e rios, a poluição, a destruição das florestas, os barramentos artificiais e o uso excessivo 

de fertilizantes na agricultura são os fatores de maior ameaça. Essas ameaças atingem todos os 

organismos, e principalmente os seres vivos microscópicos, como o fitoplâncton. Uma das 

formas de amenizar a perda de espécies e a destruição dos nossos lagos e rios é entender como 

as comunidades se comportam diante das mudanças ambientais, e assim planejar projetos de 

restauração e conservação da natureza.  

Portanto, para o estudo foram utilizados grupos e traços funcionais do fitoplâncton 

para investigar duas questões. A primeira, como o fitoplâncton responde ao processo de 

restauração de um lago; e a segunda, como podemos usar traços e grupos para medir a 

redundância funcional da comunidade fitoplanctônica. Vamos ver agora quais foram as 

descobertas.  

 

Figura 01: Ilustração sobre as questões ecológicas relacionadas aos organismos 

fitoplanctônicos.   
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Cadê o lago que estava aqui? 

Uma pintura antiga, desgastada pelo tempo ou uma escultura quebrada acidentalmente, 

são exemplos de objetos que necessitam de restauração. Uma restauração bem feita tenta 

devolver ao objeto suas características mais próximas às originais. Na natureza, ambientes 

como lagos, rios e solos também podem ser restaurados. A esse processo damos o nome de 

restauração ecológica e quando o objeto de restauração é um lago chamamos de restauração 

lacustre, que tem como objetivo devolver as funções ecossistêmicas, ou em outras palavras, 

devolver a esses locais as condições para que plantas e animais possam voltar a habitá-los. 

Restaurar a natureza tem sido um tema de muito estudo pelos ecologistas, pois muitos locais, 

especialmente rios e lagos, precisam de ajuda para se recuperar após terem sido arruinados 

pelas ações humanas. Assim, como temos que prestar atenção nas diversas cores de uma 

pintura quando vamos restaurá-la, também temos que prestar atenção nos diversos organismos 

que habitavam os rios e lagos quando vamos iniciar um processo de restauração. Podemos 

considerar que o fitoplâncton é uma das cores que compõe a pintura. Entretanto, diferente de 

uma pintura que podemos manipular as cores e chegar a um resultado quase fiel ao anterior, 

um lago destruído dificilmente ou nunca vai voltar ao que era antes. Assim restaurar um lago 

significa melhorar a qualidade da água e dar condições para que as diversas espécies possam 

voltar a habitar o local.  

O local do estudo foi o lago Thompson, que fica no estado de Illinois (EUA). As suas 

águas foram drenadas, ou seja, o lago foi totalmente seco e seu território foi usado por muitas 

décadas para a agricultura. No ano de 2007 isso mudou. A agricultura cessou e o lago foi 

novamente preenchido pela água da chuva e dos lençóis freáticos. As coletas de fitoplâncton 

começaram em 2008 e seguiram até 2013. Primeiramente, estes organismos foram 

identificados e classificados em grupos funcionais. O próximo passo foi relacionar esses 

grupos funcionais com as características físicas e químicas da água do ambiente e as 

caraterísticas da paisagem, ou seja, foram analisados os mapas ao longo do tempo para ver as 

modificações no entorno do lago. Essas variáveis foram incluídas em análises estatísticas.  

Foi concluído que ao longo desses seis primeiros anos do processo de restauração 

houve muitas mudanças nos grupos de fitoplâncton, e que fatores como a mistura da água e a 

concentração de nutrientes foram decisivos para essas mudanças. De modo geral, assim como 

uma pintura restaurada, o lago retornou perto do que era antes de ser destruído, porém, 

diferente de uma pintura, um lago é um sistema dinâmico e, portanto, deve ser constantemente 
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monitorado para observar se estão sendo mantidas condições favoráveis para as comunidades 

biológicas.  

O que é a Redundância funcional? 

Q       ã                         "         j    "   “               ”    ã        

usadas diferentes palavras para expressar a mesma ideia, ou o mesmo raciocínio. Perceba que 

conviver é a ação de coexistir e subir só pode ser para cima mesmo. Na língua portuguesa 

esse tipo de frase é chamada pleonasmo ou redundante, ou seja, as palavras expressam a 

mesma ideia. A redundância também é um conceito aplicado na engenharia, onde estruturas 

com a mesma função garantem maior confiabilidade caso ocorra uma perturbação como por 

exemplo um terremoto ou explosão.  

Quando espécies de um determinado ambiente desempenham papéis semelhantes, 

como por exemplo a decomposição de certo substrato ou ainda a fixação de nitrogênio 

atmosférico, dizemos então que esse ecossistema apresenta redundância funcional. Se existem 

várias espécies desempenhando papéis semelhantes é mais difícil perder serviços 

ecossistêmicos essenciais, como por exemplo a decomposição e a produção primária. Portanto 

a redundância funcional ajuda os ecossistemas a resistirem aos impactos ambientais.  

Para o fitoplâncton são utilizados traços e também os grupos funcionais para medir o 

grau de redundância funcional. Quando as condições ambientais mudam, seja naturalmente ou 

pela ação humana, só sobrevivem as espécies adaptadas à nova realidade ambiental. Assim, 

tem-se uma seleção não só de espécies mas também de traços funcionais semelhantes, o que 

aumenta a redundância funcional. Uma comunidade também pode apresentar baixa 

redundância funcional devido as espécies com traços semelhantes competirem pelos mesmos 

recursos, como comida e espaço, e assim uma excluir a outra, gerando uma comunidade com 

traços cada vez mais diferentes (Figura 02).  
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Figura 02: Processos determinísticos (filtragem ambiental e similaridade limitante) atuando 

na seleção de traços funcionais.  

Para explorar esses conceitos e principalmente para saber qual maneira é mais 

eficiente na determinação da redundância funcional das comunidades fitoplanctônicas foi 

analisado o fitoplâncton de cinco diferentes lagos, dois localizados em clima temperado, nos 

Estados Unidos, e três localizados em clima subtropical, no Brasil. Todos os organismos 

foram classificados em grupos funcionais e também conforme seus traços funcionais. Foi 

escolhido trabalhar com lagos de regiões climáticas diferentes para se ter maior variação de 

características ambientais.  

A conclusão desse estudo foi que os traços e os grupos são boas ferramentas para 

medir a redundância funcional. Entretanto, os traços funcionais detectam mais eficientemente 

os mecanismos que geram a redundância, principalmente em lagos temperados. Atribui-se 

esse resultado, principalmente a sazonalidade e as características limnológicas dos lagos 

temperados. Essa pesquisa contribuiu para o conhecimento da redundância funcional do 

fitoplâncton para lagos temperados e subtropicais.  

As descobertas deste estudo, envolvendo o fitoplâncton, são importantes contribuições 

para a ecologia e para a preservação e restauração de ambientes aquáticos. Além disso, 

enfatizamos que esses microrganismos são excelentes no monitoramento de rios e lagos 

devido a sua rápida resposta as mudanças ambientais. 
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5 CONSIDERAÇÕES FINAIS 

Ecossistemas de água doce estão entre os mais vulneráveis diante dos impactos 

antrópicos. Isto é preocupante, visto que fornecem tantos recursos ambientais essenciais para 

a sociedade. Estudos como este, que aborda aspectos ecológicos de um dos principais 

produtores primários dos ecossistemas aquáticos, permite contribuir para identificar formas de 

melhorar o manejo e preservação desses ambientes. A restauração ecológica e a redundância 

funcional são dois temas centrais da ecologia e de importância para a conservação dos 

serviços ecossistêmicos. Aqui utilizou-se os organismos fitoplanctônicos para estudar essas 

duas abordagens.  

Os traços e grupos funcionais foram utilizados para medir a redundância funcional das 

comunidades fitoplanctônicas de distintas regiões climáticas. Para lagos subtropicais não 

detectamos padrões claros de filtragem ambiental ou similaridade limitante. Para lagos 

temperados os traços demonstraram que os padrões de redundância podem ter sido 

influenciados mais fortemente pela filtragem ambiental. Discutiu-se alguns fatores que podem 

contribuir para explicar a causa da redundância funcional, obtida através de grupos funcionais 

ter uma performance inferior a traços: i) A dominância de espécies dentro de um grupo 

funcional é imprevisível; ii) traços fisiológicos importantes não são considerados em 

classificações baseadas em morfologia; iii) ainda que resumam de maneira eficiente as 

preferências ambientais das espécies, dentro de cada grupo funcional baseado em morfologia, 

existe variabilidade de traços. Diante disso, agrupamentos mais refinados, como por exemplo 

os grupos funcionais de Reynolds podem apresentar maior eficiência em medir a redundância 

funcional dessas comunidades. 

Os grupos funcionais baseados em morfologia foram utilizados para analisar a 

comunidade fitoplanctônica ao longo de uma restauração lacustre. A comunidade 

fitoplanctônica apresentou mudanças em seus atributos ecológicos, principalmente no 

biovolume. Inicialmente cianobactérias potencialmente tóxicas estiveram presentes em grande 

biovolume, seguido por uma fase de algas verdes e diatomáceas. Dos atributos propostos 

como estruturadores da comunidade fitoplanctônica, hidrodinâmica e recursos foram os mais 

importantes. Embora a paisagem tenha apresentado menor importância na estruturação da 

comunidade, enfatizamos que diante da fragmentação de habitats, este se torna um fator que 

deve ser considerado principalmente em relação a projetos de restauração lacustre. Destaca-se 

ainda, que a gestão de lagos em áreas de planície de inundação deve considerar os efeitos de 
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eventos de inundação extremas em seus projetos, mesmo em paisagens altamente afetadas por 

barragens. 

Desenvolveu-se ainda uma discussão de como a identidade dos traços é importante 

quando o objetivo é identificar a influência da similaridade limitante e filtragem ambiental; 

considerou-se a hipótese de dominância por estresse, para explicar os padrões de redundância 

funcional que foram encontrados em lagos temperados e ainda discutiu-se o papel da 

dispersão e variabilidade ambiental para a convergência e divergência de traços. 

Por fim, como forma de divulgar o método cientifico, demonstrar a importância da 

pesquisa em ambientes aquáticos e ainda conscientizar sobre os impactos das ações humanas 

sobre a natureza, reuniu-se os principais resultados em um texto de divulgação científica.  
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