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Resumo geral 

Empreendimentos hidrelétricos estão sendo implementados em diversas regiões do 

mundo e particularmente na Amazônia. As usinas hidrelétricas causam diversos impactos 

ambientais, mas pouco se sabe sobre como essas atividades afetam a biodiversidade do 

local onde são construídas. Se faz necessário identificar esses efeitos ambientais para 

perspectivas de conservação, e pode-se utilizar sistemas cartográficos e bioindicadores 

para avaliá-los. Assim sendo, o objetivo deste trabalho é identificar os impactos de 

supressão vegetal causado por uma represa em uma área no sudoeste da Amazônia 

brasileira e verificar como a comunidade de borboletas frugívoras da região respondeu as 

consequentes mudanças na paisagem. A área de estudo possui uma vegetação 

predominantemente ombrófila aberta e o clima da região é classificado como quente-

úmido. Nas análises de supressão vegetal, foram utilizadas informações sobre a 

construção da hidrelétrica e imagens de satélite para determinar a extensão dos impactos 

sobre a floresta. Para avaliar as modificações na estrutura da comunidade de borboletas, 

foi conduzido um monitoramento de 16 campanhas em quatro módulos na região de 

análise e diversos parâmetros de diversidade da comunidade foram analisados. As seis 

primeiras campanhas do monitoramento correspondem a época antes do impacto de 

inundação de áreas ocasionado com finalização da represa, e as 10 ultimas são referentes 

à depois do impacto. As análises da paisagem mostram que uma grande extensão de 

floresta foi suprimida com alagamentos e desmatamentos em virtude das obras da usina, 

alterando assim a paisagem na região. Desde o começo da usina houve uma perda de 4% 

de cobertura florestal na paisagem e ocorreu mais de 900 km² de desmatamento. 

Atualmente resta cerca de 77% de cobertura florestal dentro da paisagem. Durante o 

monitoramento das borboletas, foram amostrados 2164 indivíduos pertencentes a 117 

espécies e quatro subfamílias. A riqueza da comunidade total foi maior antes do impacto. 
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Porém, depois do impacto o sub-bosque apresentou maior diversidade, e também neste 

estrato duas tribos aumentaram em abundância e uma tribo aumentou em riqueza após a 

perturbação. Isso pode ter ocorrido devido ao favorecimento de borboletas de áreas 

abertas e impactadas nos níveis mais baixos da floresta. Além disso, as ordenações 

indicaram uma homogeneização biótica dentro da comunidade, provavelmente devido ao 

favorecimento dos mesmos tipos de organismos e a exclusão de outros após o impacto. 

Não houve diminuição na diversidade geral da comunidade, mesmo assim as borboletas 

frugívoras responderam às alterações na paisagem, se mostrando novamente eficientes 

indicadoras ecológicas. 
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General abstract 

Hydroelectric power plants are being implemented in several regions of the world, and 

particularly in the Amazon Rainforest. Hydroelectric plants induce several environmental 

impacts, but little is known about how these activities affect the biodiversity at the site 

where they are built. It is essential to identify these environmental effects for conservation 

perspectives, and it is possible to use cartographic systems and bioindicators to evaluate 

them. Thus, the objective of this work was to identify the impacts of vegetation 

suppression caused by a dam in an area in the southwest of the Brazilian Amazon and to 

verify how the community of fruit-feeding butterflies in the region responded to the 

consequent changes in the landscape. The study area has a predominantly open 

ombrophilous vegetation and the climate of the region is classified as hot-humid. For the 

vegetation suppression analysis, was used information about the construction of the 

hydroelectric dam and satellite images to determine the extent of impact on the forest. To 

evaluate the changes in the structure of the butterfly community, four modules in the 

region were monitored during 16 campaigns and several parameters of community 

diversity were analysed. The first six monitoring campaigns corresponded to the time 

before the inundation impact of areas caused by dam completion, and the last 10 represent 

after inundation impact. Landscape analysis shows that a large expanse of forest was 

suppressed with flooding and deforestation due to the plant construction, altering the 

landscape in the region. Since the beginning of hydropower plant construction 4% of 

forest cover was lost in the landscape and more than 900 km² of deforestation occurred. 

There is currently about 77% of forest cover within the landscape. During butterfly 

monitoring, 2164 individuals belonging to 117 species and four subfamilies were 

sampled. The species richness of the total community was greater before impact. 

However, after the impact the understory presented greater diversity, and also in this layer 
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two tribes increased in abundance and one tribe increased in richness after the 

disturbance. This could have occurred due to butterfly preference for these newly opened 

and impacted areas in the understory, as they tend to be heliophilic. Furthermore, the 

ordinations indicated a biotic homogenization within the community, probably due to the 

favoring of the same types of organisms and the exclusion of others after the impact. 

There was no decrease in the general diversity of the community, nevertheless the fruit-

feeding butterflies responded to the landscape changes, again proving efficient ecological 

indicators. 
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Introdução geral 

Indagações de como determinadas tecnologias de energia renovável afetam a 

biodiversidade em um ecossistema e como tais ecossistemas eram antes de uma 

significativa interferência antrópica, fazem parte das 100 questões mais importantes para 

a conservação da diversidade biológica global (Sutherland et al. 2009). As respostas 

desses questionamentos são pertinentes para a conservação da biodiversidade, uma vez 

que, há atualmente no mundo diversos empreendimentos de geração de energia 

renovável, planejados ou em construção, em áreas que são consideradas ricas em 

heterogeneidade biológica (ANELL 2002, IHA 2013).  Estes empreendimentos são 

incentivados, dado que uma das metas mundiais relacionadas ao desenvolvimento 

sustentável é buscar geradores de energia com fontes renováveis, e que ao mesmo tempo 

possam suprir o crescente consumo mundial de energia. (MME 2007, WWF 2012). 

Quando se trata de busca por fontes alternativas e renováveis de energia, tais como 

eólica e geotérmica (IPCC 2012), a energia elétrica vinda da energia hidráulica pode 

receber considerável destaque. Isso porque pequenas centrais hidrelétricas (PCH) podem 

chegar a requerer até 50 vezes menos custo para a implementação, se comparadas com 

outras fontes renováveis, como a energia solar fotovoltaica (Shayani et al. 2006).  

Atualmente a hidroeletricidade produz cerca de 16% da eletricidade do mundo e 

mais de 25 países dependem de energia hídrica para 90% do seu abastecimento total de 

eletricidade (IPCC 2012, IRENA 2012). Tal forma de energia também produz a maior 

parte da eletricidade em 65 países e desempenha algum papel em outros 150 (IPCC 2012, 

IRENA 2012); sendo a China, Canadá, Brasil, Estados Unidos e Rússia, as principais 

nações em capacidade de geração de energia hidrelétrica no mundo (REN21 2011, IHA 

2013). 



14 
 

O Brasil apresenta diferencial na disponibilidade hídrica em relação aos outros 

países, devido a sua imensa extensão territorial que compreende várias bacias fluviais 

(IBGE 1962). Ele é o maior produtor de hidroeletricidade da América Latina, e essa forma 

de eletricidade, gerada por cerca de 600 usinas e centrais hidrelétricas, produz 

normalmente 80% da eletricidade total do país (Kikuchi 2005, IHA 2013). As 

perspectivas futuras indicam que a energia hidráulica continuará sendo nos próximos anos 

a principal fonte geradora de energia elétrica do Brasil, e que pelo menos 50% da 

necessidade de expansão da capacidade de geração elétrica no país seja de origem hídrica 

(ANELL 2002). Entretanto, apesar de utilizar uma fonte natural e não esgotável para a 

produção de energia, grandes implementações de usinas hidrelétricas (UHE) causam 

diversos impactos no meio ambiente (Junk & Mello 1990). Essas perturbações ocorrem 

de forma direta e indireta, mesmo que as vezes não sejam perceptíveis de imediato (Junk 

& Mello 1990, Fearnside 1995, Barreto et al. 2011, Fearnside 2015, Pereira et al. 2016).  

No geral, perturbações ou impactos ambientais são basicamente definidos como 

resultados de uma ação sobre um ser, uma comunidade ou região (Muller 1995). São 

modificações observadas entre o processo dinâmico anterior e o novo estado criado pela 

ação introduzida, podendo ser esse “novo estado” positivo ou negativo. De uma maneira 

geral, os impactos ambientais causados pelas construções de usinas hidrelétricas são de 

(1) aspectos abióticos, podendo ser mudanças climáticas, geofísicas, hidrológicas e 

topológicas; (2) aspectos bióticos, que são alterações na composição da fauna e da flora; 

e (3) aspectos antrópicos, como mudanças na densidade populacional ou sociocultural do 

local (Junk & Mello 1990, Muller 1995). Os impactos ambientais provenientes de usinas 

hidrelétricas que aparentemente podem afetar de forma mais abrupta espécies de animais 

e de plantas no local, além de poder causar futuras alterações no clima, são principalmente 
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o desmatamento e inundações de áreas (Junk & Mello 1990, Fearnside 1995, Barreto et 

al. 2011, Fearnside 2015, Pereira et al. 2016). 

A supressão vegetal associada às inundações de áreas e/ou desmatamento é bem 

evidente logo nos primeiros anos de construção da hidrelétrica (Barreto et al. 2011). O 

empreendimento hidrelétrico pode aumentar e acelerar um desmatamento já existente, 

alterando o habitat e a diversidade de diversas espécies (Fearnside 2005, Barreto et al. 

2011). E mesmo sendo uma questão negligenciada, usinas hidrelétricas também podem 

emitir gases do efeito estufa através do desmatamento e da decomposição de biomassa 

das árvores atingidas pelas inundações, liberando assim dióxido de carbono (CO2) 

(Fearnside 1995, Abril et al. 2013, Fearnside 2015). Desta forma, os impactos ambientais 

provenientes de hidrelétricas ocorrem em formato “cascata”, onde impactos diretos - de 

primeira ordem - (ex. desmatamento e inundação) ocasionam impactos indiretos - de 

segunda ordem - (ex. alteração na biodiversidade e mudanças no clima). 

A intensidade dessas mudanças ambientais nem sempre são estimadas e medidas 

com facilidade. Assim, as “Avaliações de Impactos Ambientais” (AIA), realizadas em 

grandes empreendimentos hidrelétricos, representam um importante instrumento para as 

tomadas de decisões que são necessárias para os processos de gestão ambiental (Souza 

2000). As AIAs devem trazer de maneira mais concreta possível, projeções da escala e 

da distribuição do impacto, além das medidas de mitigação, que visam reduzir ou 

remediar o determinado efeito ambiental (Barreto et al. 2011, IPCC 2012).  

Existem diferentes formas de se realizar a avaliação dos impactos ambientais 

provocados por empreendimentos humanos. Pode ser por sistemas cartográficos, que 

geograficamente visam determinar a localização e a extensão dos impactos sobre o meio 

ambiente; pode ser através de modelos e análises matemáticas, que tem o objetivo de 

fornecer uma descrição matemática de um fenômeno do mundo real; ou até mesmo por 
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indicadores biológicos, que é quando um organismo apresenta alguma reação que pode 

ser identificada frente as diferenças ou alterações do meio em que vive, por exemplo, 

frente à supressão vegetal (McGeoch 1998, Souza 2000). Todavia, para gerar melhores 

propostas de gestão e recuperação de um ambiente, se faz necessário identificar as 

estruturas e funções das comunidades biológicas. Também é importante incluir a história 

natural e condições abióticas do ecossistema, afim de distinguir corretamente quais foram 

as mudanças geradas frente a interferência humana e quais foram causadas por distúrbios 

e ciclos naturais (Giberson et al. 1991, Sutherland et al. 2009).   

Dentre as últimas usinas hidrelétricas de grande porte construídas no Brasil, onde 

ocorreu uma AIA, se encontra o projeto da UHE Santo Antônio (Silva 2014). A 

construção desta usina iniciou-se em setembro de 2008, na porção sudoeste da Amazônia 

brasileira e nas proximidades da cidade de Porto Velho – Rondônia. A finalização da 

represa e o enchimento do seu reservatório ocorreu entre o final de 2011 e o começo de 

2012, sendo que em 30 de março de 2012 as primeiras turbinas entraram em execução. 

Atualmente, 44 turbinas estão em operação comercial e as previsões da empresa 

responsável (Santo Antônio Energia) são de que até o final de 2016 a Hidrelétrica Santo 

Antônio esteja completamente finalizada, com 50 turbinas instaladas e em 

funcionamento.  

No período de 2010 a 2014, um monitoramento de artrópodes, particularmente 

insetos, foi realizado em áreas que eram influenciadas por esta usina hidrelétrica; como 

parte do relatório de Avaliação de Impacto Ambiental e de um projeto de Conservação 

da Entomofauna. Os artrópodes foram escolhidos para a realização desse monitoramento 

por serem frequentemente apontados como bioindicadores para estudos de impacto 

ambiental, respondendo bem a mudanças no ambiente (Brown Jr. 1997, Brown Jr. & 

Freitas 2000, Freitas et al. 2006, Bonebrake et al. 2010, Freitas 2010). Entre os grupos de 
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artrópodes selecionados estão as borboletas, instetos da ordem Lepidoptera. Elas podem 

ser divididas em duas guildas, segundo os hábitos alimentares dos adultos: (1) 

nectarívoras, que se alimentam do néctar das flores, e (2) frugívoras, que obtêm a maior 

parte de seus nutrientes de frutas fermentadas, seiva de plantas e matéria orgânica em 

decomposição (DeVries 1987). 

Mesmo que poucos, já são existentes na literatura trabalhos que descrevem alguns 

atuais e futuros impactos ambientais de primeira ordem causados pela UHE Santo 

Antônio (Fearnside 2013, Fearnside 2015, Finer & Olexy 2015). Porém ainda não há 

relatos consistentes e testados de impactos ambientais de segunda ordem no local.  

Sendo assim, com intuito de verificar os impactos de supressão vegetal sobre a 

área em torno da UHE e possíveis impactos sobre as características ecológicas da área - 

usando as borboletas como bioindicadores -, esta dissertação tem o objetivo de responder 

duas questões gerais:  

1 – Como a construção da Usina Hidrelétrica Santo Antônio influenciou a dinâmica de 

supressão vegetal em sua área em torno? 

2 – Quais são os efeitos da perda de habitat sobre a estrutura da comunidade de borboletas 

frugívoras? 
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Capítulo 1. Perda de vegetação ocasionada por impactos hidrelétricos 

em uma área no sudoeste da Floresta Amazônica 

Resumo 

A Floresta Amazônica possui grande importância econômica e ambiental. Todavia, seus 

serviços ambientais estão sendo continuamente ameaçados por atividades humanas. 

Historicamente as causas do desflorestamento na Amazônia têm sido por razões 

econômicas, sociais e também devido a políticas ambientas. Assim sendo, o objetivo 

deste estudo é identificar como uma construção hidrelétrica, levantada principalmente por 

questões econômicas, alterou a dinâmica de desmatamento em uma área no sudoeste da 

Amazônia brasileira, e verificar se a chegada de novos imigrantes após a instalação da 

usina e as fiscalizações ambientais da região também atuaram neste processo de 

supressão. Afim de realizar as análises da paisagem, foi elaborado um polígono que 

abrange as áreas influenciadas pela represa. Para avaliar os impactos de supressão vegetal, 

foram usadas as medidas de extensões da usina e imagens de satélites referentes ao 

polígono, que continham classes de cobertura de desmatamento, desmatamento total e 

floresta restante. As análises da paisagem revelaram que a hidrelétrica modificou a 

dinâmica de supressão vegetal na sua região entorno e que os níveis de desmatamento 

foram elevados após a construção. O enchimento do reservatório suprimiu 257 km² de 

floresta nativa, e as outras instalações da represa cobriram mais de 20,000 metros de 

vegetação. O desmatamento total na área do polígono é de mais de 7,000 km² e atualmente 

a paisagem tem aproximadamente 77% de cobertura nativa. Desde o começo da 

construção da usina foram acrescentados 900 km² de desmatamento, correspondendo a 

uma diminuição de 4% de cobertura florestal. Aparentemente o aumento da população e 

a fiscalização ambiental não influenciaram o desflorestamento da região, provavelmente 

porque novas áreas não precisaram ser abertas com a chega dos novos moradores e porque 
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os órgãos ambientais não conseguem acompanhar todas as demandas de desmatamentos. 

A significância da alteração de 4% de floresta na paisagem é variável para cada espécie 

ou organismo, e é certo que “pequenas” modificações na paisagem são determinantes em 

micro-habitat. Uma questão importante é que na região de análise mais de 7,000 km² 

foram desmatados. Esta perturbação causa a perda e a alteração de habitat, afetando os 

organismos de diversas maneiras, uma vez que não é um distúrbio vindo de ciclos 

naturais. 
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Abstract 

The Amazon Forest has great economic and environmental importance, however, its 

environmental services are continually being threatened by human activities. Historically 

the causes of deforestation in the Amazon have been for economic and social reasons, as 

well as due to environmental policies. Therefore, the objective of this study was to 

identify how a hydroelectric construction, implemented mainly for economic purposes, 

changed the dynamics of deforestation in an area in the southwest of the Brazilian 

Amazon, and to verify if the arrival of human residents after the installation of the 

hydropower plant and environmental inspections of the region also acted in this process 

of desforestation. To carry out the analysis of the landscape, was elaborated a polygon 

that covers the areas influenced by the dam. In order to evaluate the impacts of vegetation 

suppression, used measures of extensions of the hydropower plant and satellite images 

related to the polygon, which contained classes of deforestation, total deforestation, and 

remaining forest cover. Landscape analysis revealed that the hydroelectric plant modified 

the dynamics of vegetation suppression in its surrounding region and that deforestation 

levels were high after construction. The filling of the reservoir suppressed 257 km² of 

native forest, and other dam installations covered more than 20,000 meters of vegetation. 

Total deforestation in the area of the polygon was over 7,000 km² and currently the 

landscape has approximately 77% of native cover. Since the beginning of the construction 

of the plant, 900 km² has been deforested, corresponding to a 4% decrease in forest cover. 

Apparently population growth and environmental inspection did not influence the 

deforestation of the region, probably because new areas did not have to be opened up with 

the arrival of new residents and because environmental agencies could not keep up with 

the demands of deforestation. The significance of the 4% forest change in the landscape 

is variable for each species or organism, and although this change may have been "small" 
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whitin the whole landscape, for species who are dependent on microhabitats this could 

have had a greater affect. An important issue is that in the region of analysis more than 

7,000 km² were deforested. This disturbance causes loss and alteration of habitat, thus 

affecting organisms, since it is not a disturbance coming from natural cycles. 
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Introdução 

A floresta Amazônica é a maior floresta tropical no mundo e representa cerca de 30% de 

todas as florestas remanescentes encontradas nos trópicos (MMA 2010). Na América do 

Sul o domínio fitogeográfico se entende por outros nove países além do Brasil, 

totalizando uma área de mais de 6 milhões de km2. Aproximadamente 63% da extensão 

da floresta está somente em solo brasileiro, abrangendo 3,8 milhões de km2 do território 

nacional (MMA 2006). Essa porcentagem de Amazônia em terras brasileiras é 

conceituada como Amazônia Legal, contudo esse domínio geográfico também contém 

algumas formações de Cerrado e Pantanal (MMA 2006, MMA 2010). 

As dimensões hidrográficas da região também são únicas no globo, formando um 

vasto conjunto de rios e cursos de água, onde o rio principal (Amazonas) possui mais de 

6,000 km da nascente até a foz, e a maior descarga de água doce lançada aos oceanos 

(MMA 2006). A flora apresenta relações com a vegetação africana e também tem ligações 

florísticas com a América do Norte, através do Andes (IBGE 2012). Aliás, o próprio 

soerguimento do Andes foi um acontecimento fundamental para a evolução da 

biodiversidade e formação das paisagens e ecossistemas encontrados no local (Hoorn et 

al. 2010).  

É de conhecimento mundial a importância econômica e ambiental da floresta 

Amazônica, uma vez que a mesma abriga grande diversidade biológica, incluindo 

espécies endêmicas, e estoca cerca de 86 bilhões de toneladas de carbono (Fearnside 

2003, Saatchi et al. 2007). Contudo, esses serviços prestados pelo meio ambiente são 

constantemente ameaços por atividades antrópicas, como o desmatamento – que consiste 

no processo contínuo de remoção da vegetação superficial de uma determinada área -, o 

que afeta ecossistemas aquáticos e terrestres (Fearnside 2003).  
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As causas do desmatamento na Amazônia mudam constantemente à medida que 

surgem novas pressões (Fearnside 2003). Historicamente, o desflorestamento tem sido 

influenciado principalmente por questões econômicas, sociais e também por ações de 

políticas ambientais. (Fearnside 2003, Fearnside 2005, Fearnside 2010, Barreto et al. 

2011). Um exemplo de pressão econômica ocorreu entre os anos de 1987 e 1991. Nesse 

período houve uma queda na taxa de desmatamento na Amazônia, provavelmente 

resultado de pouco investimento em ampliações de pastagens por parte dos fazendeiros, 

devido à forte crise econômica que acontecia no Brasil durante a época. No entanto, em 

1995 houve um aumento na taxa de desmatamento, o que pode ser um reflexo da 

recuperação econômica do país sob o Plano Real (Fearnside 2003, Fearnside 2005). 

Barreto et al. (2011) forneceram um exemplo de como implementações de políticas 

ambientais também podem afetar significativamente a dinâmica de desmatamento. O 

autor e colaboradores mostraram que uma região influenciada pela UHE Belo Monte teve 

uma diminuição na taxa de desmatamento, diretamente relacionada com um crescente 

esforço de fiscalização ambiental.  

Construção de usinas hidrelétricas, é uma das atividades humanas impulsionadas 

principalmente por questões econômicas, que causam supressão vegetal de forma direta 

e indireta, e que podem influenciar a dinâmica espacial e temporal do desmatamento na 

Amazônia (Fearnside 2003, Barreto et al. 2011). O desmatamento direto gerado por 

UHEs, está ligado à abertura de áreas para o reservatório de água e para instalações de 

estruturas não contempladas na área do reservatório (ex. vertedouro, canais de 

aproximação e canal de fuga), além da abertura de áreas para construções secundárias ao 

redor (ex. alojamento, linha de transmissão e estradas). O desmatamento indireto, pode 

ser explicado com o aumento de imigrantes no local, resultado do crescimento da 

atividade econômica em torno da região de instalação da UHE. Haverá novos imigrantes 
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para trabalhar na hidroelétrica e isso incentivará a abertura de novas áreas por meio de 

desmatamento, afim de atender a demanda de novos moradores (Barreto et al. 2011). 

A Usina Hidrelétrica Santo Antônio, localizada dentro do município de Porto 

Velho em Rondônia, foi construída próxima da área urbana. A própria construção da usina 

teve um impacto de desmatamento espacial e direto, porém a mesma pode ter influência 

sobre a dinâmica temporal do desmatamento. E fatores como o aumento da população e 

a fiscalização ambiental podem estar contribuindo para esse processo. Também se faz 

necessário identificar se a tendência de supressão vegetal por ano nas proximidades da 

UHE não é apenas um reflexo geral da tendência ocorrente na Amazônia como um todo, 

mostrando que porventura a Hidrelétrica Santo Antônio não seja um fator determinante. 

A previsão deste estudo é que a construção de Santo Antônio mudou significativamente 

a dinâmica de desmatamento na região de análise. 

Assim sendo, este capítulo tem as seguintes hipóteses: 

1. A UHE Santo Antônio causou desmatamento direto e indireto na sua área em torno, 

influenciando a dinâmica de desmatamento na região. 

2. Fatores como ocupação humana e fiscalização ambiental também podem influenciar o 

desmatamento na região de análise. 

 

Métodos 

Local de estudo  

A área de estudo utilizada para as interpretações da dinâmica de supressão vegetal é um 

polígono retangular dentro da paisagem com as dimensões de 175 km x 140 km e 24500 

m² (09º 05' 28" S e 64º 13' 09" O) (Fig. 1). O polígono abrange o estado do Amazonas 

(AM) e o estado de Rondônia (RO), e dentro dele se encontra a cidade de Porto Velho, a 

Usina Hidrelétrica Santo Antônio, parte do Rio Madeira (um dos afluentes do rio  
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Figura 1. Área de estudo (polígono) localizada no sudoeste da Amazônia 

brasileira. 
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Amazonas) e áreas que são influenciadas pela usina. O polígono foi preparado com tais 

proporções, com o intuito de que cada módulo que era influenciado pela UHE (Fig. 2), 

onde ocorreu o monitoramento de borboletas (ver Capítulo 2) e que sofre risco de 

desmatamento, possuísse no mínimo um raio de 50 km de extensão. Como não há 

informações bibliográficas sobre a extensão da área de vida de borboletas frugívoras o 

raio de 50 km foi um pressuposto dos autores. 

A vegetação dentro da área de estudo é constituída por típicas formações da 

Floresta Amazônica, que são a floresta ombrófila densa e a aberta; sendo a floresta 

ombrófila aberta a fitofisionomia dominante (MME 1978). O clima é principalmente 

classificado como quente- úmido, com temperatura média do mês de julho superior a    

18ºC e sem grande variação estacional, devido a amplitude térmica anual ser inferior a 

5ºC (MME 1978). 

 

Coleta de dados  

As medidas de extensões das construções e instalações finais da UHE Santo Antônio, 

foram retiradas do documento “Aproveitamento Hidrelétrico Santo Antônio - AHE Santo 

Antônio / Projeto Básico Ambiental - PBA”, emitido pela Madeira Energia S.A (MESA 

2008) e do site da Santo Antônio Energia (www.santoantonioenergia.com.br). 

Informações do tamanho populacional no município de Porto Velho – RO, nos anos de 

2006 a 2014, foram obtidas através do Instituto Brasileiro de Geografia e Estatística 

(IBGE). E dados de embargos por desmatamentos e autuações ambientais que ocorreram 

no município durante o mesmo período foram adquiridos através do Instituto Brasileiro 

do Meio Ambiente e dos Recursos Naturais Renováveis (IBAMA). 

Para as análises da paisagem foram usadas imagens de satélites (relativas ao 

polígono) da classe Landsat, previamente interpretadas em classes de cobertura terrestre  

http://www.santoantonioenergia.com.br/


27 
 

 

 

Figura 2. Área de estudo (polígono) localizada no sudoeste da Amazônia 

brasileira e módulos de coleta das borboletas frugívoras (ver Capítulo 2). 
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e disponibilizadas pelo Projeto de Estimativa do Desflorestamento da Amazônia 

(PRODES). As imagens adquiridas foram mosaicos estaduais do Amazonas (AM) e de 

Rondônia (RO), pertencentes aos anos de 2006, 2008, 2009, 2010, 2011, 2012, 2013 e 

2014. Do PRODES também foram obtidos dados de incremento de desflorestamento da 

Amazônia Legal entre os anos de 2001 a 2015. E por fim, foram utilizadas imagens de 

satélites do Google Earth, que são de fácil acesso e possuem uma ferramenta de 

cronologia que permite investigar cenários antigos que estão armazenados no programa. 

 

Análise de dados  

Foram construídos gráficos que demonstram as áreas totais (km² e m) da construção do 

reservatório, das estruturas não contempladas na área do reservatório e de construções 

secundárias, afim de analisar o desmatamento direto associado ao projeto da UHE Santo 

Antônio. Dados das classes de cobertura terrestre, referentes ao desmatamento total 

(acumulado até o ano anterior), floresta (floresta restante) e desmatamento 

(desmatamento sobre floresta no ano anterior), contidos nas imagens de satélites, foram 

extraídos com o auxílio do programa ArcGIS (versão 10.4 -ArcMap); e as medidas da 

porcentagem de cobertura florestal dentro da paisagem/polígono de cada ano observado, 

foram calculadas. 

O número de imagens analisadas pelo PRODES pode diferir de um ano para outro 

afetando o tamanho da área total de cada mosaico. Para corrigir isso um índice (IC) de 

desmatamento total, desmatamento e floresta foi utilizado, para que cada uma dessas 

classes de cobertura ficasse em função da área total do polígono de cada ano, permitindo 

a melhor interpretação dos dados: 
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onde, CC é classe de cobertura da terra (desmatamento total, floresta ou desmatamento) 

e AP é a área total do polígono. 

Foram feitos gráficos de linha ou sequência a partir dos índices de desmatamento 

total, floresta e desmatamento encontrados dentro do polígono, e a partir dos dados de 

incremento de desflorestamento da Amazônia Legal afim de representar a dinâmica de 

supressão vegetal ao longo do tempo, enfatizando sua tendência. Com o intuito de 

verificar se há alguma relação entre o desmatamento dentro da paisagem/polígono com o 

acréscimo de tamanho populacional por ano em Porto Velho – RO; e o desmatamento 

dentro da paisagem/polígono com o número de embargos e autuações ambientais, foram 

feitos diagramas de dispersão com essas variáveis, expresso as linhas de tendências e os 

coeficientes de correlação de Spearman (rho) foram calculados. A correlação de 

Spearman, foi feita no programa R (versão 3.1.2), com o pacote Stats. Esta análise é uma 

medida de correlação não-paramétrica que apresenta um valor de significância, e é 

considerada ideal para quando se tem poucos pares de dados (Lira 2004).  

E relevante explicar que, uma vez que a classe de desmatamento representa o 

desmatamento sobre floresta no ano anterior, as datas referentes à população e 

fiscalização foram pareadas com datas de desmatamento dos anos posteriores a elas para 

calcular a correlação. Exemplo: A quantidade de fiscalização do ano de 2005 foi pareado 

com o desmatamento do ano de 2006, dado que o desmatamento de 2006 é sobre o ano 

anterior, ou seja, 2005.  

 

Resultados 

Segundo a projeção feita por MESA (2008) o reservatório da UHE Santo Antônio 

abrangeria uma área de 271,3 km2. Dessa área, cerca de 164 km2 corresponderiam à 

inundação natural, resultando um acréscimo de área inundada de 107,3 km2 (Fig. 3A).  
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Figura 3. Área (km2 e % do total) da área desmatada para construção do 

reservatório da UHE Santo Antônio. (A) Prevista. (B) Atual. (Fonte: MESA e 

www.santoantonioenergia.com.br acesso: 03/10/2016). 

http://www.santoantonioenergia.com.br/
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Contudo, o reservatório da UHE sofreu diversas expansões desde do início da sua 

construção e atualmente o site da Santo Antônio Energia 

(www.santoantonioenergia.com.br) informa que a área total do reservatório é de 421,56 

km². Excluindo a área de calha natural do rio, que é cerca de 164 km², o tamanho da área 

em que ocorreu supressão vegetal para criação do reservatório foi, portanto, de 257,56 

km² (Fig. 3B). Além disso, também ocorreu alagamento de florestas nas proximidades do 

curso do rio Madeira, devido ao extravasamento do mesmo após a construção da represa 

(Fig. 4). A área desmatada para a construção de estruturas principais da usina e algumas 

instalações secundárias, por sua vez, somaram mais de 20,000 metros de extensão (Fig. 

5). 

O desmatamento total na região de análise (polígono) variou cerca de 5,000 km² 

para mais de 7,000 km² entre 2006 a 2014 (Tab. 1). Aproximadamente, 6,000 km² de 

floresta restante ou o equivalente a 5% da cobertura florestal original foram desmatados 

desde 2006 no local, e atualmente resta 77% de cobertura vegetal dentro da paisagem. 

Desde o início da construção da UHE, a porcentagem de floresta dentro do polígono 

variou em torno de 4% e pouco mais de 900 km² de desmatamento foram acrescentados. 

As evoluções do desmatamento total e floresta para os anos analisados mostram 

que há uma ascensão mais acentuada e um declínio mais forte, respectivamente, entre 

2009 e 2010, logo após o começo da instalação da usina (Fig. 6A e Fig. 6B). Também 

houve uma tendência de desmatamento mais elevado após esse período na área de estudo 

(Fig. 7), ocorrendo um pico de desmatamento de 244 km² no ano de 2011 (Tab. 1). Esta 

tendência é diferente da atual e geral expressa pela Amazônia Legal, que tem tido suas 

taxas de desmatamento diminuídas ao longo dos anos (Fig. 8).  

 

 

http://www.santoantonioenergia.com.br/
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Figura 4. Extravasamento do rio Madeira e inundação de florestas, acima da 

represa de Santo Antônio. (A) Antes da finalização da represa (2011). (B) Depois 

da finalização da represa (2012). 
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Figura 5. Extensão (m) do desmatamento para construção de estruturas 

principais (P) e instalações secundárias (S) do reservatório da UHE Santo 

Antônio (Fonte: MESA 2008). 
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Tabela 1. Classes de cobertura terrestre (desmatamento total, floresta e desmatamento) em km² e porcentagem de cobertura 

florestal na paisagem/polígono. 

Ano Desmatamento total 
(km²) 

Floresta 
(km²) 

Desmatamento 
(km²) 

Área total do 
polígono (km²) 

Porcentagem (%) de cobertura 
florestal na paisagem/polígono 

2006 5503,5 42132,4 292,8 50820,2 82,90 
2008 6103,9 42377,3 174,7 51539,2 82,22 
2009 6357,0 42005,7 66,5 51385,9 81,74 
2010 6345,5 38579,4 111,4 47971,6 80,42 
2011 6658,7 38439,4 244,1 48193,6 79,76 
2012 6903,9 38375,1 168,0 48299,0 79,45 
2013 7071,5 37001,7 208,4 47139,0 78,49 
2014 7279,9 36022,3 158,2 46498,7 77,46 
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Figura 6. Índices de cobertura terrestre e suas tendências na região de análise. 

(A) Desmatamento total. (B) Floresta restante.  
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Figura 7. Índice de desmatamento por ano e sua tendência na região de análise. 
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Figura 8. Taxa de incremento de desflorestamento e sua tendência na Amazônia 

Legal (Fonte: PRODES). 
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Os resultados da relação do desmatamento, com outros fatores que podem 

influenciar o mesmo na área analisada, foram negativos. Portanto, não houve correlação 

significativa entre o acréscimo de população com o desmatamento (rho = 0,31; p = 0,56) 

(Fig. 9) e entre o número de multas e embargos com o desmatamento (rho = -0,33; p = 

0,42) (Fig. 10). 

 

Discussão 

Uma grande extensão de floresta nativa foi suprimida com a construção da represa e com 

as outras instalações de Santo Antônio. Além disso, as tendências de desmatamento total, 

floresta, e principalmente o de desmatamento, sofreram modificações após a construção 

da UHE. 

O gráfico de desmatamento exibiu um alto valor no ano de 2006. Isso 

provavelmente é reflexo do grande avanço de desflorestamento, que ocorreu durante a 

época no estado de Rondônia (Ribeiro et al. 2005). Porém, depois desse período os níveis 

de desmatamento na paisagem decaíram, e só retornaram a subir após o ano de 2009. Uma 

vez, que os índices observados de desmatamento na região não são uma expressão geral 

da Amazônia Legal, tais dados indicam que houve aumento de desmatamento na área, 

ocorrendo também alteração na dinâmica da mesma, após o inicio da construção da UHE 

Santo Antônio em 2008. 

Ademais, houve também outros relatos de perda de vegetação ocasionado por 

alagamentos próximo à área estudada, devido ao represamento do rio Madeira para 

construção de estações hidrelétricas (Finer & Olexy 2015). E registros de grande 

desmatamento (direto e indireto) causado por outras usinas em regiões de floresta na 

Amazônia e nas proximidades do Rio Xingu (Barreto et al. 2011). 
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Figura 9. A relação entre o acréscimo de habitantes no município de Porto Velho 

e o desmatamento na região de análise entre 2008 e 2013. 
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Figura 10. A relação entre a fiscalização ambiental no município de Porto Velho 

e o desmatamento na região de análise entre 2005 e 2013. 
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Os resultados não corroboram a existência de relação do desmatamento com a 

população, e com a fiscalização ambiental. A ausência de correlação com a fiscalização 

ambiental, pode ser devido às dificuldades enfrentadas pelos órgãos ambientais para 

acompanhar todas as demandas de desmatamento em uma região, o que favorece 

supressões vegetais de maneiras ilegais, diminuindo assim os indícios dos esforços de 

controle ambiental (Schmitt 2015, Schmitt & Scardua 2015). A inexistência de correlação 

com a população, pode ser explicada pela falta de permanência dos trabalhadores em 

Porto Velho, após a finalização do empreendimento. E porque boa parte dos empregados, 

residiram em moradias e alojamentos previamente construídos e disponibilizados por 

famílias ou empreendedores, não havendo necessidade de abertura de novas áreas (MESA 

2008). Em todo caso, mesmo sem evidências fortes de impacto indireto causado pela 

imigração de pessoas, os registros de impactos diretos e de desmatamento na área nos dão 

uma compreensão da dimensão do impacto. 

A variação de 4% na cobertura vegetal dentro da paisagem pode ser às vezes 

considerada pequena. Entretanto, a significância dessa alteração na paisagem, é relativa 

para diferentes espécies e distintos habitat. Alguns organismos são realmente sensíveis a 

“baixas” alterações no ambiente, e devemos considerar que “pequenas” mudanças na 

estrutura de uma vegetação ou em fatores abióticos, podem ser determinantes em micro-

habitat (Joern 1982, Ehleringer & Cooper 1988, James & M'Closkey 2003, Yu et al. 

2008).  

Também é importante levar em consideração que são mais de 7,000 km² de 

desmatamento total em um polígono relativamente pequeno. Essa perda de vegetação 

nativa não causa apenas a perda de habitat, mas também a alteração dele, favorecendo 

espécies de habitat abertos e perturbados (Karlson 1980, Devictor et al. 2008). Além 

disso, as espécies que foram atingidas pelas águas no momento do enchimento da represa 
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apresentarão diversas respostas em relação ao impacto, uma vez que não é um distúrbio 

vindo de ciclos naturais (Medri et al. 2012, Carmo 2013, Paz 2016). 
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Capítulo 2. Alterações na comunidade de borboletas frugívoras 

ocasionadas por impactos hidrelétricos  

Resumo 

Uma das atividades humanas que mais altera a paisagem é o desmatamento de florestas. 

Estes impactos levam a alteração e perda de habitat, afetando a biodiversidade do planeta. 

Na tentativa de avaliar esses efeitos e reduzir suas modificações, são realizados ações e 

trabalhos conservacionistas. Uma técnica frequentemente utilizada em projetos de 

conservação são os indicadores ambientais, organismos que expressam a condição do 

ambiente. Um bom grupo taxonômico para indicações ecológicas são as borboletas 

frugívoras, devido as suas características ecológicas e fisiológicas. Assim sendo, o 

objetivo deste estudo é verificar como a estrutura de uma comunidade de borboletas 

frugívoras no sudoeste da Amazônia brasileira foi alterada com impactos de inundação e 

desmatamento no seu habitat. Foi realizado um monitoramento de um período de quatro 

anos na região de estudo, e dados de antes e depois do impacto de inundação foram 

tomados. As borboletas foram capturadas com armadilhas iscadas do tipo “Van Someren-

Rydon” instaladas no dossel e no sub-bosque da floresta. Para explorar a estrutura da 

comunidade e verificar seu estado antes e depois do impacto, foram analisados parâmetros 

de abundância, riqueza, diversidade e composição de espécies. Durante o monitoramento, 

foram amostradas 2164 borboletas frugívoras pertencentes a 117 espécies e quatro 

subfamílias, sendo este número de espécies uma boa representação da comunidade total. 

A comunidade total apresentou maior riqueza de espécies antes do impacto de inundação 

e o estrato do sub-bosque apresentou maior diversidade e riqueza depois do distúrbio. As 

tribos também sofreram alterações, uma vez que no estrato do sub-bosque Brassolini 

aumentou em abundância e Haeterini aumentou em riqueza e abundância depois do 

impacto. A abundância relativa, e a abundância e a riqueza das tribos foram parâmetros 
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importantes para as diferenças encontradas no estrato do sub-bosque. Isso provavelmente 

é devido ao favorecimento de borboletas de áreas abertas e impactadas nos níveis mais 

baixos da floresta. Como a riqueza da comunidade total era maior antes do impacto, 

algumas espécies de habitat preservados podem ter sido prejudicadas. Além do mais, as 

ordenações indicaram uma homogeneização biótica dentro da comunidade, 

provavelmente devido ao favorecimento dos mesmos tipos de organismos e a exclusão 

de outros após o impacto. Contudo, não houve efeito da estacionalidade e do esforço 

amostral sobre as borboletas frugívoras. Não houve diminuição na diversidade geral da 

comunidade, mesmo assim as borboletas frugívoras responderam às alterações na 

paisagem, se mostrando novamente eficientes indicadoras ecológicas. 
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Abstract 

One of the human activities that most affects the landscape is the deforestation of forests. 

These impacts lead to habitat change and loss, affecting the planet's biodiversity. In an 

attempt to evaluate and reduce the effects of such anthropogenic disturbances, 

conservation actions and research are carried out. One approach often used in 

conservation projects is environmental indicators, organisms that express the current 

condition of the environment. A good taxonomic group for ecological indications are 

fruit-feeding butterflies, due to their ecological and physiological characteristics. 

Therefore, the objective of this study was to verify how the structure of a community of 

fruit-feeding butterflies in the southwest of the Brazilian Amazon was altered with 

impacts of flooding and deforestation in their habitat. Monitoring of butterfly species was 

conducted for four years in the study region, and data before and after the flood impact 

was collected. The butterflies were captured with baited traps installed in the forest 

canopy and understory. In order to explore the community structure and verify its state 

before and after impact, parameters of abundance, richness, diversity, and species 

composition were analyzed. During the monitoring, 2164 frugivorous butterflies 

belonging to 117 species and four subfamilies were sampled, being a good number to 

represent the total community. The total community showed greater species richness 

before the flood impact and the understory presented greater diversity and richness after 

the disturbance. The tribes also changed, since in the understory layer Brassolini 

increased in abundance and Haeterini increased in richness and abundance after impact. 

Relative abundance, and abundance and richness of the tribes were important parameters 

for the differences found in the understory. Which could be associated with their 

heliophilic behavior, causing butterflies to move to newly opened and impacted areas in 

the understory. Since the richness of the total community was greater before impact, some 
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species from preserved habitat may have been impaired. Moreover, the ordinations 

indicated a biotic homogenization within the community, probably due to the favoring of 

the same types of organisms and the exclusion of others after the impact. However, 

seasonality and sample effort had no effect on fruit-feeding butterflies. There was no 

decrease in the general diversity of the community, nevertheless the fruit-feeding 

butterflies responded to the landscape changes, again proving efficient ecological 

indicators. 
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Introdução 

A destruição de habitat é um dos principais fatores que impulsionam a perda de 

biodiversidade nos dias atuais (Brooks et al. 2002, Haddad et al. 2015, Ochoa-Quintero 

et al. 2015). A diminuição e a alteração de habitat desencadeiam diversos fatores, que 

podem modificar não somente os aspectos mais básicos da diversidade biológica, que são 

a riqueza e a abundância de espécies, como também as noções mais complexas, como o 

fluxo gênico e as redes de interações (Keller & Largiadèr 2003, Spiesman & Inouye 

2013).  

Atualmente, o desmatamento provocado por empreendimentos humanos (ex. 

construções de UHE) é considerado um importante impacto antrópico, causador de 

degradações em habitat terrestres e por consequência também em habitat aquáticos 

(Couceiro et al. 2007, Dirzo et al. 2014). Nas últimas décadas o desflorestamento em 

florestas tropicais na superfície do globo ocorreu em taxas significativamente altas 

(Achard et al. 2002, Achard et al. 2014), provocando o encorajamento e o incentivo de 

diversos trabalhos e ações conservacionistas (Myers et al. 2000, Lindenmayer et al. 2006). 

Contudo, os pesquisadores empenhados em estudos na área da biologia da conservação, 

não conseguem antecipar, prevenir e reduzir danos ecológicos em áreas ameaçadas, na 

mesma velocidade em que elas são impactadas. Por isso é importante encontrar técnicas 

e instrumentos que ajudem a gerar, mais rapidamente, dados que detectem habitat 

perturbados e prioritários para conservação (Kremen 1992, Freitas et al. 2006). 

Um instrumento bastante utilizado em projetos de conservação, são os indicadores 

biológicos, também conhecidos como organismos bioindicadores (McGeoch 1998, 

Freitas et al. 2006). Tais organismos são bons representantes das circunstâncias existentes 

no meio ambiente, devido as suas características fisiológicas e ecológicas, e por serem 

exigentes quanto as condições abióticas do meio ou necessitarem de recursos específicos 
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(Davis et al. 2001, Nelson 2003). Desta forma, eles costumam estabelecer forte relação 

com alguma característica do seu ambiente - como o tipo de fitofisionomia - (Nelson 

2003), e indicam o estado do ecossistema a partir de alterações de parâmetros 

mensuráveis de diversidade ou através de mudanças comportamentais dos indivíduos 

(McGeoch 1998). Essas indicações podem facilitar os monitoramentos de impactos, 

dando oportunidades de gerar dados sobre o determinado sistema ecológico com o auxílio 

de técnicas menos custosas.  

É possível também escolher diferentes indicadores biológicos que proporcionarão 

diferentes “feedbacks”, dependendo das distintas perguntas que se pode fazer em relação 

ao meio ambiente. Segundo McGeoch (1998), organismos bioindicadores podem ser 

classificados em três categorias, conforme suas respostas: (1) indicadores ambientais: 

quando o organismo indica mudanças no estado e na qualidade ambiental (ex. indicação 

de fertilidade do solo, indicação de níveis de poluentes na água); (2) indicadores 

ecológicos: organismos que indicam um estresse que ocorreu no habitat, comunidade ou 

na biota geral (ex. mudança na riqueza de uma comunidade frente a um impacto 

antrópico) e (3) indicadores de biodiversidade: organismos que indicam a diversidade de 

outros grupos taxonômicos, ou da diversidade total, em uma região. 

Dentre os diversos organismos que podem ter potencial de indicação biológica, 

podemos dar destaque a diversos grupos do filo Arthropoda (Maleque et al. 2009). Os 

artrópodes são frequentemente usados como indicadores biológicos, muitas vezes como 

bioindicadores de manejo florestal (Maleque et al. 2009). Eles têm sido um componente 

dominante na diversidade de espécies dos animais nos últimos 520 milhões de anos, desde 

o disparo principal da sua radiação no período Cambriano e constituem até agora cerca 

de 80% das espécies de animais conhecidas em todo o mundo (Edgecombe 2009). No 

geral, os artrópodes também apresentam características físicas e ecológicas típicas de 
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organismos considerados bons indicadores de integridade de ambientes florestais e 

aquáticos (Kremen et al. 1993, Brown Jr. 1997, Dale & Beyeler 2001, Schowalter et al. 

2003, Freitas et al. 2006, Langor & Spence 2006, Maleque et al. 2009, Silva 2009). 

Algumas dessas características são:  

 Diversidade adequada – grupos com uma diversidade apropriada podem ser bem 

compreendidos taxonomicamente e ainda fornecer informações sobre diferentes 

tipos de habitat.   

 Ciclo de vida curto – os efeitos ambientais podem ser percebidos mais 

rapidamente dentro da população ou comunidade.  

 Sensibilidade a mudanças abióticas, como temperatura e umidade.  

 Prestação de diversos serviços ambientais, como polinização e ciclagem de 

nutrientes.  

Dentre os artrópodes, as borboletas frugívoras – insetos da ordem Lepidoptera –, 

evidenciam-se como bons indicadores ecológicos, se mostrando sensíveis a mudanças na 

estrutura de uma vegetação e perturbações florestais (Brown Jr. 1997, Shahabuddin & 

Terborgh 1999, Ramos 2000, Ribeiro & Freitas 2012, Ribeiro et al. 2012, Sant'Anna et 

al. 2014, Freitas et al. 2014). As borboletas frugívoras pertencem à família Nymphalidae, 

que é caracterizada por ser a família mais diversa de borboletas, com cerca de 6,500 

espécies conhecidas e descritas (Lamas 2008). Tais borboletas possuem hábitos diurnos 

e se alimentam de frutos e matéria orgânica em decomposição. Elas podem ser capturadas 

facilmente com armadilhas iscadas (método passivo) ou puçá (método ativo) (DeVries 

1987).  

Há na literatura estudos usando artrópodes e principalmente insetos, como 

bioindicadores de desmatamento e outros impactos ambientais provenientes de 

construções de usinas hidrelétricas (Giberson et al. 1991, Neri et al. 2005, Campbell & 
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Novelo-Gutiérrez 2007, Sarr et al. 2013). Porém muitos dos trabalhos sobre o assunto, 

não têm informações dos bioindicadores em épocas de antes e depois da construção da 

represa hidrelétrica, e alguns deles apenas apresentam especulações de atuais e futuros 

impactos (Andrade et al. 2006, Gomes et al. 2007, Lara et al. 2013, Verovnik et al. 2014, 

Nunes-Gutjahr & Braga 2015). O monitoramento de borboletas que ocorreu em Porto 

Velho-RO, como parte do projeto de Conservação de Entomofauna e Avaliação de 

Impacto Ambiental da Usina Hidrelétrica Santo Antônio, conseguiu capturar dados 

relacionados à diversidade dos organismos, em um período de antes e depois de um 

determinado impacto. A previsão deste estudo é que a comunidade de borboletas 

frugívoras sofreu modificações devido às alterações na paisagem e no seu habitat. 

Assim sendo, este capítulo tem a seguinte hipótese: 

Os parâmetros de biodiversidade (riqueza, abundância, diversidade e composição) da 

comunidade de borboletas frugívoras foram alterados após a construção e a finalização 

da represa da UHE Santo Antônio, indicando desta forma um impacto ambiental.  

 

Métodos 

Local de estudo   

O estudo foi realizado em quatro módulos/subáreas. Esses módulos eram influenciados 

pela UHE Santo Antônio Energia, localizada no Rio Madeira e próxima da cidade de 

Porto Velho, capital de Rondônia (08º 45' 43" S e 63º 54' 14" O). Os módulos foram 

nomeados como: Ilha da Pedra (IP) (9º 10' 26" S e 64º 37' 03" O); Ilha do Búfalo (IB) (9º 

08' 33" S e 64 29' 59" O); Jaci-Paraná-MD (JP) (9º 27' 21" S e 64º ' 23 18" O) e Teotônio 

(TE) (8º 50' 23" S e 64 04' 11" O) (Fig. 11).   

A vegetação acerca da área de estudo é constituída principalmente por típicas 

formações da Floresta Amazônica, que são a floresta ombrófila densa e a aberta; sendo a  
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Figura 11. Área de estudo, localizada em Rondônia, sudoeste da Amazônia 

brasileira. 
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floresta ombrófila aberta a fitofisionomia dominante. Contudo, também é possível 

encontrar na paisagem, pequenas manchas de savanas e formações pioneiras (MME 

1978). O clima é principalmente classificado como quente-úmido, com temperatura 

média do mês mais frio superior a 18ºC e sem grande variação estacional, devido a 

amplitude térmica anual ser inferior a 5ºC (MME 1978). A área também se encontra na 

larga faixa de transição entre o clima típico da Amazônia Ocidental, constantemente 

chuvoso, e do Brasil Ocidental, com marcada e curta estação seca (MME 1978).   

 

Grupo de estudo  

O grupo de estudo no presente trabalho foram borboletas frugívoras da família 

Nymphalidae, e quatro subfamílias correspondentes; sendo elas: Biblidinae, Charaxinae, 

Satyrinae (com as tribos Brassolini, Haeterini, Morphini e Satyrini), e os gêneros de 

Nymphalinae com hábitos frugívoros (DeVries 1987, Wahlberg et al. 2009). As tribos de 

Satyrinae foram selecionadas e analisadas separadamente porque Satyrinae é uma 

subfamília com grande diversidade dentro de Nymphalidae, e com alta representatividade 

de borboletas frugívoras (Wahlberg et al. 2009). 

 

Coleta de dados  

As coletas tiveram início em outubro de 2010 e término em novembro de 2014, 

totalizando 16 campanhas e um período de monitoramento de cerca de 4 anos (Tab. 2). É 

importante ressaltar, para perspectivas do impacto ambiental por inundação de áreas, que 

a Hidrelétrica Santo Antônio começou a ser construída em setembro de 2008 e que as seis 

primeiras campanhas (outubro de 2010 a dezembro de 2011) tiveram suas amostragens 

feitas no período de pré-enchimento da represa, enquanto que a sétima  
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Tabela 2. Períodos das campanhas realizadas nos módulos e suas respectivas épocas de seca ou chuva e as estações.        

Número da 
campanha 

Períodos das campanhas Ano de 
monitoramento 

 Época de seca ou chuva Estações 

1 22 de outubro a 02 de novembro de 2010 1º ano Chuva Primavera 
2 23 de janeiro a 3 de fevereiro de 2011 1º ano Chuva Verão 
3 31 de março a 8 de abril de 2011 1º ano Chuva Outono 
4 02 a 11 de junho de 2011 1º ano Seca Outono 
5 03 a 8 de setembro de 2011 1º ano Seca Inverno 
6 20 novembro a 2 de dezembro de 2011 2º ano Chuva Primavera 

* 7 02 a 14 de março de 2012 2º ano Chuva Verão 

8 02 a 14 de junho de 2012 2º ano Seca Outono 
9 16 de janeiro a 06 de fevereiro de 2013 3º ano Chuva Verão 

10 16 de abril a 06 de maio de 2013 3º ano Transição (Ch → Se) Outono 
11 01 a 16 de julho de 2013 3º ano Seca Inverno 
12 23 de outubro a 02 de novembro de 2013 3º ano Chuva Primavera 
13 16 de janeiro a 03 de fevereiro de 2014 4º ano Chuva Verão 
14 24 de abril a 11 de maio de 2014 4º ano Transição (Ch → Se) Outono 
15 23 de agosto a 06 de setembro de 2014 4º ano Seca Inverno 
16 14 a 29 de novembro de 2014 4º ano Chuva Primavera 

*– Enchimento da represa; Ch – Chuva; Se – Seca. 
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campanha em diante, até a décima sexta (março de 2012 a novembro de 2014), foram 

realizadas após o enchimento do reservatório da usina. 

Foi fixado em cada um dos quatro módulos de coleta (Ilha do Búfalo, Ilha da 

Pedra, Jaci-Paraná-MD e Teotônio) um transecto no qual estavam alocadas seis parcelas, 

localizadas a 0 km, 0,5 km, 1 km, 2 km, 3 km e 4 km do Rio Madeira (Fig. 12). Em cada 

parcela foram definidos dois pontos de coleta, distantes a 10 m e a 100 m da linha central 

do transecto. A distância de cerca de 1 km entre as parcelas e 90 m entre os pontos de 

coleta, visou evitar que a atratividade de cada parcela e de cada ponto pudesse influenciar 

a eficiência dos outros, garantindo que os mesmos fossem mais independentes. 

Cada ponto de coleta (a 10 m e a 100 m) tinha uma dupla de armadilhas (Fig. 12) 

do tipo “Van Someren-Rydon” (DeVries 1987), iscadas com frutas (banana e mamão) 

que foram fermentadas em cerveja e açúcar durante 48 h. Uma armadilha era disposta no 

dossel e a outra no sub-bosque, com o intuito de contemplar a variação e a 

heterogeneidade em cada um desses ambientes ao longo do monitoramento (DeVries 

1987). 

As armadilhas do sub-bosque foram fixadas a uma altura de aproximadamente 1,5 

m do solo (Fig. 13A). E as armadilhas no dossel foram suspensas em árvores emergentes 

por cordames de material sintético, de forma a posicioná-las e removê-las facilmente de 

uma altura que variou entre 8 a 20 m (Fig. 13B e Fig. 14A). As mesmas eram verificadas 

em 24 h e 48 h após suas instalações para a renovação da isca e captura das borboletas.  

As borboletas capturadas (Fig. 14B) foram mantidas em envelopes entomológicos 

dentro de potes fechados contendo naftalina, para garantir a conservação dos indivíduos. 

Na etapa da montagem, foram utilizados esticadores de madeira apropriados ao 

procedimento, e as espécies foram identificadas com a nomenclatura proposta por Lamas  
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Figura 12. Disposição das armadilhas em cada parcela do transecto de cada 

módulo nas áreas de influência da UHE Santo Antônio, Porto Velho - RO. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



56 
 

 

 

Figura 13. Armadilhas “Van Someren-Rydon” utilizadas para amostragem de 

borboletas frugívoras durante o monitoramento de entomofauna nas áreas de 

influência da UHE Santo Antônio, Porto Velho – RO. (A) Armadilha instalada no 

sub-bosque. (B) Armadilha instalada no dossel.  
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Figura 14. Armadilhas “Van Someren-Rydon” sendo manuseadas e revisadas 

durante o monitoramento de entomofauna nas áreas de influência da UHE Santo 

Antônio, Porto Velho – RO. (A) Armadilha sendo instalada no dossel. (B) 

Armadilha após um dia de coleta com borboletas capturadas. 
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(2004) e Wahlberg et al. (2009). Posteriormente os espécimes foram rotulados e 

depositados no Museu de Zoologia da USP (MZUSP). 

 

Análise de dados 

No presente trabalho assume-se que a comunidade de borboletas frugívoras do local pode 

ter sofrido com o desmatamento direto e indireto causado pela instalação da UHE, desde 

o começo da sua construção, no final do ano de 2008 (ver Capítulo 1). Contudo, para se 

ter uma referência de impacto ambiental dentre do período de amostragem das borboletas 

(2010-2014), e fazer as análises comparativas, foi classificado também como “antes do 

impacto” o período de 2010-2011 e “depois do impacto” o período de 2012-2014, uma 

vez que a finalização da represa e o alagamento de áreas florestais ocorreu no começo de 

2012. 

Como primeira parte dos dados descritivos e análises exploratórias, foram feitos 

gráficos de linha ou sequência a partir da abundância e riqueza das espécies de borboletas 

frugívoras. Esses gráficos são adequados para representar observações de medidas ao 

longo do tempo, enfatizando sua tendência ou periodicidade. Nesse caso foram realizados 

afim de verificar a variação temporal das borboletas ao longo do monitoramento e nos 

diferentes estratos da vegetação, sendo eles o sub-bosque e o dossel. 

Para contribuir nas análises de variação temporal, também foi adicionado uma 

taxa de substituição de espécies (Russell et al. 1995). Essa taxa permite observar padrões 

na troca de espécies dentro da comunidade durante o período de amostragem, e 

disponibiliza um índice que varia entre 0 e 1; onde 0 indica nenhuma substituição e 1 

indica substituição total. A taxa de substituição de espécies (TS) é calculada através da 

seguinte fórmula: 



59 
 

 

desta forma, En é o número de espécies que desaparecem no intervalo n, In é o número de 

espécies que aparecem neste intervalo, Sy é o número de espécies presentes no primeiro 

período (y), e Sy+n é o número de espécies no segundo período (y+n). A partir da taxa de 

substituição de cada campanha, um gráfico foi feito e interpretado. 

Medidas que interpretam riquezas de espécies como curva de acumulação e 

estimadores (Chao e Jack), também foram empregadas. A curva do coletor foi obtida 

através do programa PAST (versão 3.1), e é uma representação gráfica que demonstra o 

número acumulado de espécies registradas em função do esforço amostral (Colwell & 

Coddington 1994). Os valores de Chao de primeira ordem (Chao 1) e Jackknife de 

primeira ordem (Jack 1) foram conseguidos através do programa EstimateS (versão 9.1.0) 

e os gráficos construídos no programa Statistica (versão 8.0). Determinados estimadores 

são úteis para extrapolar a riqueza observada e tentar inferir a riqueza total, através de 

uma amostra incompleta de uma comunidade biológica, e também disponibilizam 

equações para o cálculo de limites de confiança das estimativas (Walther & Moore 2005): 

 Chao 1: Sendo baseado no número de espécies raras dentro de uma amostra, requer a 

abundância das espécies para o cálculo e estima o número absoluto de espécies em uma 

comunidade:  

 

onde, Sobs é o número de espécies na comunidade, F1 é número de espécies observadas 

com abundância de um indivíduo, e F2 é o número de espécies observadas com 

abundância de dois indivíduos.  
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 Jackknife 1: Estimador baseado no número de espécies que ocorrem em somente uma 

amostra: 

 

onde, Sobs é o número de espécies na comunidade, Q1 é o número de espécies que ocorrem 

em somente uma amostra, e m é o número de amostras. 

Para testar a abundância dos indivíduos entre as diferentes épocas de amostragem 

e entre os diferentes estratos florestais, foi realizado o teste de Friedman no programa 

PAST (versão 3.1). O teste de Friedman é considerado uma alternativa não-paramétrica 

da Análise de Variância (ANOVA) para medidas repetidas (Friedman, 1937). O principal 

objetivo das análises de medidas repetidas é testar valores médios em diferentes pontos 

no tempo ou sobre diferentes condições. Nesse caso o teste de Friedman foi usado para 

comparar a abundância, usando os módulos como réplicas. O ponto importante para o uso 

deste modelo de análise, é que os mesmos módulos foram medidos mais de uma vez 

(repetidamente) com a mesma variável dependente (abundância), ao longo da variável 

independente (tempo ou estrato) - por essa razão é chamada de medidas repetidas 

(Zimmerman & Zumbo 1993, Sheldon et al. 1996). Em razão das campanhas possuírem 

número de dias de coletas diferentes, os dados brutos de abundância foram transformados 

em um índice (IA), onde o valor da abundância ficou em função dos dias de coleta: 

 

onde, SA é a somatória da abundância total por módulo e DC corresponde a somatória 

dos dias de coleta. 

Para auxiliar nas análises comparativas, gráficos de rarefação foram obtidos 

através do programa R (versão 3.1.2), com o pacote Vegan. A técnica de rarefação é 
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adequada para amostras feitas com métodos padronizados e em ambientas iguais ou 

similares, além de permitir o cálculo da variância do número esperado de espécies (Gotelli 

& Colwell 2001, Colwell et al. 2004): 

 

onde, E(S) é o número de espécies esperado, N é o número total de indivíduos na amostra, 

Ni é o número de indivíduos da i-ésima espécie, e n é o número da amostra padronizada 

(menor amostra). Foram feitos gráficos, afim de verificar diferenças na riqueza de 

espécies entre as duas épocas (antes e depois na inundação), entre os diferentes estratos 

(dossel e sub-bosque) e entre os anos com diferentes porcentagens de vegetação na 

paisagem/polígono (ver Capítulo 1). 

A análise utilizada para verificar a diversidade das espécies, foi a Entropia de 

Rényi (Ha) (Hill 1973), criada a partir do programa R (versão 3.1.2), com o pacote Vegan. 

Rényi é considerado um dos modelos mais eficientes para ordenar comunidades com base 

na diversidade, mesmo quando o número de espécies é baixo (Tóthmérész 1995). 

Apresenta uma série de medidas de diversidade que possuem sensibilidade tanto para as 

espécies raras como para as abundantes (Ricotta 2003), e possibilita observar a 

diversidade de diferentes épocas de amostragem e em diferentes estratos (dossel e sub-

bosque). A série de Rényi é calculado pela seguinte fórmula: 

 

onde, S é o número de espécies, e pi é a abundância relativa da espécie i. As medidas de 

diversidade variam de acordo com o parâmetro α, em que α = 0 é o número de espécies 

na amostra; α = 1 é o Índice de Shannon (base neperiana) e α = 2 é o valor igual ao obtido 

com o inverso do Índice de Simpson. De acordo com a teoria da ordenação de diversidade, 



62 
 

uma comunidade e/ou estrato pode ser considerado como mais diverso que outro, somente 

se todos esses alfas possuírem os valores superiores (Tóthmérész 1995). 

Foi aplicado também, o método de Escalonamento Multidimensional Não-

Métrico (nMDS), criado a partir do programa R (versão 3.1.2) com os pacotes Vegan e 

Scatterplot3d. O nMDS é uma análise de ordenação baseada em uma matriz de distância 

de dissimilaridade, que posiciona os objetos relacionados com essa matriz, em um espaço 

tridimensional, podendo-se usar a posição dos mesmos para agrupá-los e compará-los 

(Minchin 1987). A técnica pode ser repetida várias vezes para se chegar em um resultado, 

visando assim, minimizar o STRESS (STandard REsiduals Sum of Squares), que é uma 

medida do quanto as posições dos objetos dentro da configuração tridimensional 

desviam-se das distâncias originais após o escalonamento. O valor do STRESS varia entre 

0 a 1, e valores <0.1 indicam boas representações de ordenação (Clarke 1993). Para essa 

técnica foi usada a distância de Bray-Curtis (Bray & Curtis 1957), que é considerada uma 

das medidas de distância mais robustas para perguntas ecológicas (Faith et al. 1987). 

Assim sendo, foram feitos nMDSs, (1) onde as campanhas de antes e depois do 

enchimento da represa da usina hidrelétrica foram destacados como grupos diferentes, 

para interpretações do efeito da perda de habitat por inundação sobre a composição de 

espécies, (2) onde o dossel e sub-bosque foram destacados como grupos diferentes para 

interpretação do impacto ambiental sobre a estratificação e (3) onde as estações 

abrangidas nas coletas do monitoramento foram destacadas como grupos diferentes, para 

verificar o efeito da estacionalidade e das diferentes épocas climáticas sobre a composição 

de espécies. 

Para saber se houve uma diferença significativa entre a composição de espécies, 

nas comparações feitas com o nMDS, foi realizada uma Análise de Variância 

Multivariada Permutacional (PERMANOVA), feita a partir do programa R (versão 
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3.1.2), com o pacote Vegan. A PERMANOVA é um teste não-paramétrico que consegue 

lidar com números de réplicas desbalanceados. E diferente das análises de variância 

tradicionais, ela não leva em consideração a correlação entre as variáveis (espécies), é 

apenas sensível à diferença da dispersão dos grupos (objetos), diminuindo assim as 

chances de uma falsa significância (Anderson 2001). Para essa análise também foi 

utilizado a matriz de distância de Bray- Curtis e o número de permutações foi de 9999. 

Tanto nos nMDSs como nas PERMANOVAs os dados brutos foram transformados com 

log10(x+1) para o uso da distância de Bray-Curtis, com o intuito de diminuir o peso da 

abundância.  

Depois de ter usado o índice de Bray-Curtis para a PERMANOVA, a análise foi 

repetida com os índices de Jaccard (Jaccard 1908) e Morisita-Horn (Wolda 1981). Essa 

substituição teve o propósito de conferir, se há ou não um padrão de resposta 

(significativo ou não significativo) com outros índices de dissimilaridade. Para a análise 

da PERMANOVA com Jaccard foi utilizado dados binários (ausências e presença) e o 

Morisita-Horn com os dados brutos (abundância). 

Por fim, considerando que os distintos grupos dentro da comunidade podem 

apresentar respostas diferentes com o impacto ambiental, foram realizadas comparações 

entre as amostras do dossel e do sub-bosque de cada subfamília e das tribos de Satyrinae. 

Comparações dos parâmetros de riqueza e abundância, foram feitas com o teste de 

Wilcoxon pareado, no programa PAST (versão 3.1). O teste de Wilcoxon é uma 

alternativa não paramétrica do test t pareado e avalia se as medidas de posição de duas 

amostras dependentes são diferentes ou não (Zimmerman & Zumbo 1993). Um teste de 

amostras emparelhadas foi escolhido, porque foram usadas as parcelas dos módulos como 

réplicas durante a análise, e em cada parcela dados do dossel e do sub-bosque foram 

tomados (Fig. 12). E gráficos de barras foram feitos para facilitar as interpretações. 
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Resultados 

Durante as 16 campanhas, foram amostradas 2164 borboletas frugívoras pertencentes a 

117 espécies e quatro subfamílias (Tab. 3). A subfamília com o maior número de espécies 

amostradas (r) e abundância de indivíduos (a) foi Satyrinae, com 66 e 1168, 

respectivamente. Seguida por Biblidinae (r = 26, a = 514); Charaxinae, (r = 20, a = 343) 

e Nymphalinae (r = 5, a = 139). As espécies mais abundantes foram Catonephele acontius 

acontius (132), Taygetis virgilia (116) e Bia actorion (103).   

A riqueza total das espécies e a abundância total dos indivíduos variaram durante 

os 113 dias de coleta (Fig. 15A e 15B). O sub-bosque teve uma prevalência no número 

de espécies e de indivíduos, sendo poucas as vezes que o dossel se sobressaiu. Mesmo 

após o impacto ambiental da inundação de áreas, a variação temporal referente a riqueza 

e abundância das borboletas frugívoras se manteve, graficamente, constante. Porém, a 

taxa de substituição temporal de espécies variou de maneira mais significativa depois 

desse período, ocorrendo valores menores de substituição (Fig. 16). 

A curva de acumulação de espécies para todo o período de amostragem não 

apresentou uma estabilização (Fig. 17). Isso demonstra que ainda há novas espécies de 

borboletas frugívoras na comunidade para serem amostradas. Contudo, os estimadores de 

riqueza indicam que quase toda a comunidade foi amostrada, com 92% para Chao 1 e 

85% e para Jack 1 (Chao 1 = 126,06 ± 12,55; Jackknife 1 = 137,63 ± 16,98) (Fig. 18A e 

Fig. 18B).  
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Tabela 3. Espécies de borboletas frugívoras capturadas durante o monitoramento no município de Porto Velho – RO. 

 
Subfamílias 

TRIBOS 

 
Espécies 

 Nº de indivíduos 

 Antes  Depois   
Total 

 Dossel  Sub-bosque  Dossel Sub-bosque  

Biblidinae          
AGERONIINI  Batesia hypochlora hypoxantha Salvin & Godman 1868  8 18  3 15  44 

 Ectima thecla lirina C. & R. Felder 1867  0 1  0 0  1 
 Hamadryas arinome arinome (Lucas 1853)  3 1  7 10  21 
 Hamadryas feronia farinulenta (Fruhstorfer 1916)  5 1  12 19  37 
 Hamadryas glauconome glauconome (H. Bates 1864)  0 0  3 9  12 
 Hamadryas laodamia laodamia (Cramer 1777)  7 1  1 6  15 
          

CALLICORINI Callicore cynosura cynosura (E. Doubleday [1847])  4 0  8 3  15 
 Callicore excelsior michaeli (Staudinger 1890)  0 1  0 2  3 
 Diaethria clymena clymena (Cramer 1775)  2 0  4 0  6 
          

CATONEPHELINI Catonephele acontius acontius (Linnaeus 1771)  14 12  50 56  132 
 Catonephele numilia numilia (Cramer 1771)  12 3  10 14  39 
 Catonephele salacia (Hewitson 1852)  0 1  7 6  14 
 Eunica eurota eurota (Cramer 1775)  1 0  0 0  1 
 Eunica marsolia marsolia (Godart [1824])  2 0  6 4  12 
 Eunica monima (Stoll 1872)  0 2  0 0  2 
 Eunica orphise (Cramer 1775)  3 0  1 1  5 
 Eunica sydonia caresa (Hewitson [1857])  1 0  2 0  3 
 Eunica viola H. Bates 1864  2 0  16 10  28 
 Nessaea hewitsonii (C. & R. Felder 1859)  1 2  3 12  18 
 Nessaea obrinus lesoudieri Le Moult 1933  0 5  4 11  20 
          

EPIPHELINI Pyrrhogyra amphiro amphiro H. Bates 1865  1 2  4 5  12 
 Pyrrhogyra crameri nautaca Fruhstorfer 1908  3 1  0 1  5 
 Pyrrhogyra edocla cuparina H. Bates 1865  0 3  0 3  6 
 Temenis laothoe laothoe (Cramer 1777)  7 6  11 36  60 
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 Temenis pulchra pallidior (Oberthür 1901)  0 0  2 0  2 
          

EUBAGINI Dynamine erchia (Hewitson 1852)  0 0  0 1  1 
Total   76 60  154 224  514 

          
          

Charaxinae          
ANAEINI Consul fabius (Cramer 1775)  0 1  0 1  2 

 Fountainea ryphea ryphea (Cramer 1775)  9 0  4 14  27 
 Hypna clytemnestra clytemnestra (Cramer 1777)  5 11  12 16  44 
 Memphis acidalia acidalia (Hübner [1819])  10 6  25 37  78 
 Memphis glauce (C. & R. Felder 1862)  0 1  0 1  2 
 Memphis leonida leonida (Stoll 1782)  0 1  0 0  1 
 Memphis oenomais (Boisduval 1870)  5 0  7 8  20 
 Memphis philumena philumena (E. Doubleday [1849])  1 0  0 0  1 
 Zaretis isidora (Cramer 1779)  0 0  3 7  10 
 Zaretis itys itys (Cramer 1777)  1 2  5 23  31 
          

PREPONINI Agrias claudina sardanapalus H. Bates 1860  2 1  2 0  5 
 Archaeoprepona amphimachus (Fabricius 1775)  0 1  1 0  2 
 Archaeoprepona demophon demophon (Linnaeus 1758)  7 7  29 14  57 
 Archaeoprepona licomedes licomedes (Cramer 1777)  0 0  1 3  4 
 Archaeoprepona meander meander (Cramer 1775)  1 0  0 0  1 
 Prepona dexamenus dexamenus Hopffer 1874  1 1  0 5  7 
 Prepona eugenes (H. Bates 1865)  0 0  0 1  1 
 Prepona laertes demodice (Godart, [1824])  1 4  9 10  24 
 Prepona pheridamas (Cramer 1777)  1 3  10 10  24 
 Prepona pylene Hewitson [1854]  0 0  2 0  2 

Total   44 39  110 150  343 
          

Nymphalinae          
COEINI Historis acheronta acheronta (Fabricius 1775)  6 0  0 6  12 

 Historis odius (Fabricius 1775)  2 0  7 7  16 
          

NYMPHALINI Colobura annulata Willmott, Constantino & J. Hall, 2001  12 5  11 15  43 
 Colobura dirce dirce (Linnaeus 1758)  11 8  24 10  53 
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 Tigridia acesta tapajona (A. Butler 1873)  0 6  1 8  15 
Total   31 19  43 46  139 

          
Satyrinae          

BRASSOLINI Bia actorion (Linnaeus 1763)  0 24  19 60  103 
 Caligo idomeneus idomeneus (Linnaeus 1758)  0 3  0 7  10 
 Caligo illioneus (Cramer 1775)  0 2  0 4  6 
 Caligo teucer teucer (Linnaeus 1758)  0 0  1 1  2 
 Catoblepia berecynthia (Cramer 1777)  2 1  9 6  18 
 Catoblepia soranus (Westwood 1851)  1 12  4 18  35 
 Catoblepia xanthus (Linnaeus 1758)  0 2  0 0  2 
 Eryphanis automedon automedon (Cramer 1775)  0 2  0 10  12 
 Eryphanis gerhardi (Weeks 1902)  0 1  0 0  1 
 Opoptera aorsa hilaris (Stichel 1901)  0 1  0 0  1 
 Opsiphanes cassiae (Linnaeus 1758)  3 0  5 1  9 
 Opsiphanes invirae (Hübner [1808])  12 8  10 14  44 
 Opsiphanes quiteria (Stoll 1780)  4 0  0 5  9 
 Selenophanes cassiope (Cramer, 1775)  0 2  0 0  2 
          

HAETERINI Haetera piera negra C. & R. Felder 1862  0 0  1 2  3 
 Pierella astyoche (Erichson [1849])  0 0  1 5  6 
 Pierella hortona albofasciata Rosenberg & Talbot 1914  0 0  7 3  10 
 Pierella hyalinus extincta Weymer 1910  0 0  0 6  6 
 Pierella lamia (Sulzer 1776)  0 0  0 16  16 
 Pierella lena brasiliensis (C. & R. Felder 1862)  0 1  1 12  14 
          

MORPHINI Morpho achilles achilles (Linnaeus 1758)  4 21  11 16  52 
 Morpho deidamia neoptolemus Wood 1863  0 4  0 7  11 
 Morpho menelaus terrestris A. Butler 1866  0 4  1 10  15 
          
          

SATYRINI Amphidecta calliomma (C. & R. Felder 1862)  0 6  1 9  16 
 Amphidecta pignerator pignerator A. Butler 1867  0 1  0 1  2 
 Chloreuptychia agatha (A. Butler 1867)  1 1  0 0  2 
 Chloreuptychia arnaca (Fabricius 1776)  0 0  0 5  5 
 Chloreuptychia chlorimene (Hübner [1819])  0 1  0 0  1 
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 Chloreuptychia herseis (Godart [1824])  0 6  5 6  17 
 Chloreuptychia hewitsonii (A. Butler 1867)  0 2  0 1  3 
 Choreuptychia sp.1  0 0  1 1  2 
 Cissia penelope (Fabricius 1775)  1 3  4 6  14 
 Cissia proba (Weymer 1911)  0 1  0 3  4 
 Cissia sp.1  0 1  0 0  1 
 Cissia sp.2  0 1  0 0  1 
 Cissia sp.3  0 1  0 3  4 
 Cissia sp.4  0 0  1 0  1 
 Erichthodes sp.1  3 3  0 0  6 
 Euptychia mollina (Hübner 1813)  0 0  2 3  5 
 Harjesia oreba (A. Butler 1870)  0 1  0 0  1 
 Hermeuptychia hermes (Fabricius 1775)  4 34  6 6  50 
 Magneuptychia libye (Linnaeus 1767)  1 1  7 5  14 
 Megeuptychia antonoe (Cramer 1775)  6 0  10 11  27 
 Pareuptychia ocirrhoe ocirrhoe (Fabricius 1776)  4 2  0 0  6 
 Pareuptychia sp.1  0 0  1 1  2 
 Posttaygetis penelea (Cramer 1777)  0 0  0 4  4 
 Pseudodebis marpessa (Hewitson 1862)  2 4  7 14  27 
 Pseudodebis sp.1  0 1  0 0  1 
 Pseudodebis valentina (Cramer 1779)  0 11  0 0  11 
 Sepona punctata (Weymer 1911)  2 7  5 19  33 
 Taygetis angulosa Weymer 1907  1 1  1 6  9 
 Taygetis cf. uncinata (Weymer 1907)  1 0  1 2  4 
 Taygetis cleopatra C. & R. Felder 1867  0 2  0 0  2 
 Taygetis echo echo (Cramer 1775)  0 4  0 0  4 
 Taygetis kerea Butler 1869  0 1  5 18  24 
 Taygetis laches laches (Fabricius 1793)  3 33  16 39  91 
 Taygetis leuctra Butler 1870  3 10  4 17  34 
 Taygetis mermeria (Cramer 1776)  1 9  3 33  46 
 Taygetis rufomarginata Staudinger 1888  1 14  0 5  20 
 Taygetis sosis Hopffer 1874  1 10  8 53  72 
 Taygetis sp.1  1 0  0 0  1 
 Taygetis sp.2  0 4  1 1  6 
 Taygetis thamyra (Cramer 1779)  0 21  2 17  40 
 Taygetis virgilia (Cramer 1776)  11 27  40 38  116 
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 Taygetomorpha cf. celia (Cramer 1779)  1 0  0 0  1 
 Yphthimoides sp.1  22 28  1 0  51 

Total   96 340  202 530  1168 
          

Total geral   247 458  509 950  2164 
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Figura 15. Variação temporal da comunidade de borboletas frugívoras. (A) 

Riqueza de espécies. (B) Abundância de indivíduos. 
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Figura 16. Taxa (média e ± desvio-padrão) da substituição de espécies entre os 

módulos de coleta ao longo das campanhas amostradas. 
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Figura 17. Curva de acumulação de espécies para a comunidade total de 

borboletas frugívoras (com intervalo de confiança de 95% associado). 
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Figura 18. Riqueza estimada para a comunidade total de borboletas frugívoras 

(com intervalo de confiança de 95% associado). (A) Chao 1. (B) Jackknife 1. 
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A abundância dos indivíduos dentro da comunidade total de borboletas frugívoras, 

não foi alterada significativamente com o impacto causado pelas inundações das áreas (p 

= 0,52), com as diferentes porcentagens de vegetação na paisagem entre os anos (p = 

0,15), e entre os diferentes estratos de vegetação (p = 0,09) (Tab. 4). Em contrapartida a 

riqueza de espécies das borboletas frugívoras, exibiu diferença entre antes e depois do 

impacto de inundação de áreas, e entre os anos com diferentes graus de vegetação na 

paisagem (Fig. 19A-F). Na comunidade total, a riqueza era maior antes do impacto e o 

segundo ano de coleta apresentou o menor número de espécies (Fig. 19A e Fig. 19F). Não 

houve diferença entre antes e depois do impacto, observando apenas a comunidade do 

dossel ou do sub-bosque (Fig. 19B e Fig. 19C). No entanto, as comparações referentes à 

estratificação das borboletas (dossel x sub-bosque), mostraram que o sub-bosque 

apresentou um maior número de espécies depois do período de inundação (Fig. 19D e 

Fig. 19E). 

A reposta da diversidade se assemelhou com o resultado da riqueza (Fig. 20A - 

F). Não foi constatado diferença entre antes e depois na comunidade total e na 

comunidade apenas do dossel (Fig. 20A e Fig. 20B). Entretanto, houve distinção clara 

dos alfas da entropia de Rényi nas investigações entre antes e depois da finalização da 

represa na comunidade do sub-bosque (Fig. 20C), e os resultados da estratificação 

revelaram que o sub-bosque apresentou também maior diversidade depois do distúrbio 

ambiental (Fig. 20D e Fig. 20E). O segundo ano de coleta, que anteriormente exibiu 

menor riqueza, também apresentou os menores valores no parâmetro de diversidade (Fig. 

20F). 
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Tabela 4. Valores do teste (Friedman) para a abundância dos indivíduos de 

borboletas fruvigoras entre as diferentes épocas de amostragem e entre os 

diferentes estratos da vegetação. 

Comparação de abundância Chi² df Valor de p 

    
Antes x depois (da inundação de áreas)    

Comunidade total 0,4 1 0,52  
Comunidade do dossel 0,4 1 0,52 

Comunidade do sub-bosque 0,4 1 0,52 
    

Dossel x sub-bosque     
Antes da inundação 2,8 1 0,09 

Depois da inundação 2,8 1 0,09 
    

Anos 5,122 3 0,15 
    

Estações 2,7805 3 0,43 
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Figura 19. Riqueza apresentada na comunidade de borboletas frugívoras (com 

intervalo de confiança de 95% associado). (A) Comunidade total. (B) 

Comunidade do dossel. (C) Comunidade do sub-bosque. (D) Antes da 

inundação. (E) Depois da inundação. (F) Anos de coleta (% de vegetação). 
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Figura 20. Diversidade apresentada na comunidade de borboletas frugívoras. (A) Comunidade total. (B) Comunidade do dossel. (C) 

Comunidade do sub-bosque. (D) Antes da inundação. (E) Depois da inundação. (F) Anos de coleta (% de vegetação). 
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A composição de espécies, se mostrou significativamente diferente entre todas as 

comparações de impacto por inundações (antes x depois – total: p = 0,04; dossel: p = 

0,01; sub-bosque: p = 0,02) e entre os estratos da vegetação (dossel x sub-bosque – antes 

p = 0,02; depois: p = 0,003) (Fig. 21A-E). As campanhas realizadas depois do impacto, 

apresentaram entre si, uma composição de espécies mais similar (Fig. 21A), sugerindo 

uma homogeneização na composição dentro da comunidade total após a inundação.   

A estacionalidade, por sua vez, não teve efeito sobre a composição de espécies (p 

= 0,21) (Fig. 22C). Assim como que não teve efeito sobre os parâmetros de abundância 

(p = 0,43) (Tab. 4), riqueza e diversidade da comunidade total (Fig. 22A e Fig. 22B).  

Por fim, as análises focadas nos grupos dentro de Nymphalidae mostraram que a 

riqueza de espécies e número de indivíduos de Biblidinae, Charaxinae, Nymphalinae e 

Satyrinae não foram alterados nos diferentes estratos (dossel x sub-bosque) depois do 

impacto de inundação (Fig. 23A, Fig.23B, Fig. 24A, Fig. 24B e Tab. 5). Contudo, 

Haeterini que tinha estatisticamente o mesmo número de espécies entre os estratos antes 

do distúrbio, exibiu maior riqueza no sub-bosque após a alteração ambiental (Fig. 25A, 

Fig.25B e Tab 6). Haeterini também aumentou em abundância neste estrato, juntamente 

com Brassolini (Fig. 26A, Fig. 26B e Tab. 6). 

 

Discussão 

As espécies de borboletas frugívoras amostradas durante as campanhas foram uma boa 

representação da comunidade total existente na região. Os níveis inferiores e pontos de 

recuperação, encontrados nas variações temporais (riqueza e abundância), são flutuações 

típicas em comunidades ou subfamílias de borboletas tropicais (DeVries et al. 1999a, 

DeVries & Walla 2001, Molleman et al. 2006). A dominância de sub-bosque nessas 

variações, também foi registrado em regiões da floresta Amazônica equatoriana e   
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Figura 21. Composição de espécies apresentada 

na comunidade de borboletas frugívoras. (A) 

Comunidade total. (B) Comunidade do dossel. (C) 

Comunidade do sub-bosque. (D) Antes da 

inundação. (E) Depois da inundação. 

Significância de p (b) = Bray-Curtis, p (j) = Jaccard 

e p (m) = Morisita – Horn. 
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Figura 22. Efeito da estacionalidade sobre a comunidade total de borboletas 

frugívoras. (A) Riqueza. (B) Diversidade. (C) Composição de espécies. 

Significância de p (b) = Bray-Curtis, p (j) = Jaccard e p (m) = Morisita – Horn. 
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Figura 23. Diferença entre a riqueza de espécies do dossel e do sub-bosque em 

cada subfamília. (A) Antes da inundação. (B) Depois da inundação. * p < 0,05.  
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Figura 24. Diferença entre a abundância de indivíduos do dossel e do sub-

bosque em cada subfamília. (A) Antes da inundação. (B) Depois da inundação. 

* p < 0,05. 
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Tabela 5. Valores do teste (Wilcoxon) para as comparações entre os estratos 

da vegetação em cada subfamília. 

Comparação Dossel x Sub-bosque – Subfamílias   

 

Riqueza de espécies 

  Antes da inundação  Depois da inundação 

       
Subfamílias  W Valor de p  W Valor de p 
Biblidinae  8,5 0,37  15 0,40 
Charaxinae  3,5 1  13 0,25 
Nymphalinae  1,5 1  13,5 0,18 
Satyrinae  21 0,03 *  28 0,01 * 

       

Abundância de indivíduos  

  Antes da inundação  Depois da inundação 

       
Subfamílias  W Valor de p  W Valor de p 
Biblidinae  15 0,43  25,5 0,06  
Charaxinae  10,5 1  20 0,06  
Nymphalinae  17 0,25  9 0,87 
Satyrinae  21 0,03 *  28 0,01 * 

       

* – Significativamente diferente (nível de significância de 5%). 
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Figura 25. Diferença entre a riqueza de espécies do dossel e do sub-bosque 

em cada tribo de Satyrinae. (A) Antes da inundação. (B) Depois da inundação.  

* p < 0,05.  
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Figura 26. Diferença entre a abundância de indivíduos do dossel e do sub-

bosque em cada tribo de Satyrinae. (A) Antes da inundação. (B) Depois da 

inundação. * p < 0,05. 
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Tabela 6. Valores do teste (Wilcoxon) para as comparações entre os estratos 

da vegetação em cada tribo de Satyrinae. 

Comparação Dossel x Sub-bosque – Tribos de Satyrinae 

 

Riqueza de espécies 

  Antes da inundação  Depois da inundação 

       
Tribos  W Valor de p  W Valor de p 
Brassolini  15 0,06  19,5 0,09 
Haeterini  1 1  21 0,03 * 

Morphini  15 0,06  13,5 0,18 
Satyrini  21 0,03 *  21 0,03 * 

       

Abundância de indivíduos  

  Antes da inundação  Depois da inundação 

       
Tribos  W Valor de p  W Valor de p 
Brassolini  18,5 0,12  27 0,03 * 

Haeterini  1 1  21 0,03 * 

Morphini  20 0,06  19 0,12 
Satyrini  21 0,03 *  28 0,01 * 

       

* – Significativamente diferente (nível de significância de 5%).  
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em florestas africanas (DeVries et al. 1997, DeVries et al. 1999b, Molleman et al. 2006).  

Esta tendência pode estar relacionada à disponibilidade de plantas hospedeiras e de outros 

recursos para os indivíduos adultos no nível do solo (Schulze et al. 2001, Shahabuddin et 

al. 2000). 

A comunidade total mostrou maior riqueza de espécies antes do impacto de 

inundação, e os efeitos dessa perturbação ficaram ainda mais evidentes no estrato do sub-

bosque, onde a diversidade e a riqueza aumentaram após o alagamento. A falta de 

diferença de diversidade na comunidade total, pode ser devido a equabilidade presente 

nos alfas de Rényi (Melo 2008). As abundâncias relativas dos indivíduos, encontradas 

antes e depois do distúrbio na comunidade total, são provavelmente semelhantes, e por 

essa razão igualaram as medidas de diversidade. Indicando que a riqueza de espécies foi 

o fator determinante para a diferença encontrada na comunidade total. Por outro lado, a 

abundância relativa parece ter maior peso na estruturação do sub-bosque, uma vez que a 

comunidade apenas do sub-bosque não apresentou diferença de riqueza, mas exibiu 

diferença de diversidade. 

O segundo ano de coleta, exibiu menor diversidade e riqueza de espécies. Nesse 

ano, a porcentagem de floresta na paisagem era de 79% (ver Capítulo 1). Contudo, esse 

também é o ano do início do alagamento florestal, e o começo súbito desse impacto pode 

ser também a causa desta maior alteração nos parâmetros de riqueza e diversidade. A 

comunidade de borboletas no período inicial do impacto pode ter tido menos tempo de 

fuga e perdido com mais facilidade seus recursos naturais. 

Outros estudos de impactos ambientais, também registraram alterações de 

parâmetros de biodiversidade em diferentes grupos de artrópodes, após instalações de 

usinas hidrelétricas. Em uma vegetação predominantemente xerófita uma comunidade de 

Odonata teve sua diversidade filogenética diminuída após a construção de uma represa 
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(Campbell & Novelo-Gutiérrez 2007). Comunidades de Heteroptera aquáticos e 

semiaquáticos sofreram mudanças na composição, devido ao aparecimento de espécies 

habitantes de açudes e criadouros temporários (Neri et al. 2005). Uma área com certo 

grau de impacto intermediário causado por represas, apresentou maior riqueza e 

abundância de coleópteros (Sarr et al. 2013), e aparentemente a abundância de uma 

espécie de borboleta nectarívora, associada com vegetação ripária, pode decair cerca de 

98% ao longo dos anos após impactos hidrelétricos (Nelson 2003).  

Até o presente momento, a literatura não apresenta avaliações de impactos 

ambientais causados por usinas hidrelétricas que tenham utilizado borboletas frugívoras 

como grupo de estudo. Porém, de maneira mais específica, há conteúdos bibliográficos 

sobre o efeito da alteração e perda de habitat/paisagem sobre as borboletas que se 

alimentam de frutas fermentadas (Shahabuddin & Terborgh 1999, Ramos 2000, Fermon 

et al. 2005, Shahabuddin & Ponte 2005, Ribeiro & Freitas 2012). Ribeiro e Freitas (2012) 

mostraram que o estrato do sub-bosque também foi o que mais respondeu com 

perturbações florestais na planície Amazônica. O sub-bosque apresentou diferença na 

composição de espécies, após cortes e remoções de madeiras na floresta, provavelmente 

devido ao aumento da abundância de borboletas que são beneficiadas por trilhas abertas. 

No presente estudo, a abundância relativa parece ser um parâmetro importante 

para a comunidade do sub-bosque e para as diferenças encontradas antes e depois do 

impacto nesse estrato. Como sugerido no trabalho realizado na planície Amazônica 

(Ribeiro & Freitas 2012), as borboletas frugívoras com características ecológicas e 

fisiológicas de áreas impactadas, podem ter sidos favorecidas neste estrato após o 

desflorestamento ocorrido na paisagem.  

Além disto, DeVries (1988) afirmou que em florestas impactadas, as borboletas 

frugívoras do dossel percorrem o sub-bosque com mais frequência. Isso acontece porque 



90 
 

a supressão vegetal muitas vezes implica em abertura de áreas e na destruição do dossel 

fechado, o que aumenta a incidência solar nos níveis mais baixos e dentro da floresta. 

Assim as borboletas heliófilas do dossel, que estão adaptadas aos altos níveis de luz solar 

presentes no estrato superior, veem o sub-bosque como um atraente local a ser investigado 

(DeVries 1988, Fermon et al. 2005). Essas ideias também são corroboradas com os 

resultados das comparações entre o dossel e o sub-bosque para cada tribo de Satyrinae; 

onde no sub-bosque a tribo Brassolini aumentou em abundância e Haeterini apresentou 

maior abundância e número de espécies, depois do impacto ambiental causado com a 

finalização da represa. 

Por outro lado, como a riqueza de espécies total era maior antes da inundação, 

pode ter ocorrido dentro da comunidade total a exclusão de algumas espécies típicas de 

habitat preservados. A espécie Yphthimoides sp.1 foi claramente prejudicada com o 

impacto ambiental, uma vez que sua abundância nas 6 primeiras campanhas chegava a 

50, e teve uma redução de 98% nas campanhas posteriores - resultado semelhante ao da 

borboleta nectarívora associada com vegetação ripária - (Nelson 2003). A diminuição da 

abundância de Yphthimoides sp.1 pode estar relacionada com a perda de recursos após o 

alagamento na floresta, recursos como planta hospedeira e pontos de oviposição (Koh 

2007). A perturbação também pode ter causado modificações nas relações ecológicas 

desta espécie com outras, podendo ter ocorrido mudanças no balanço competitivo com 

outros competidores ou mesmo ter favorecido parisitoides (Benson et al. 2003). 

A proximidade das campanhas nas ordenações e a diminuição da taxa de 

substituição de espécies após o distúrbio de alagamento, mostraram uma tendência de 

homogeneização na composição da comunidade total. Essa tendência pode ser o começo 

de uma homogeneização biótica dentro da comunidade, devido a exclusão de algumas 
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espécies e beneficiamento contínuo dos mesmos organismos de áreas perturbadas 

(McKinney & Lockwood 1999). 

Não podemos pressupor que o esforço amostral influnciou nos resultados, visto 

que a abundância total dos inidividuos, que costuma ser sensível no esforço amostral, não 

sofreu modificações dentro da comunidade. Tão pouco podemos presumir que as 

alterações identificadas na comunidade são provenientes de ciclos naturais, uma vez que 

não houve influência da estacionalidade. A estacionalidade pode não ter influenciado as 

borboletas frugívoras porque na região de estudo ocorre baixa amplitude térmica e o mês 

mais frio permanece acima do 18ºC (MME 1978). Como a temperatura é um dos fatores 

mais importantes para o desenvolvimento de insetos (Jaworski & Hilszczański 2013), 

podemos considerar que durante todo o decorrer do ano, a região é propícia para a 

reprodução das borboletas, mesmo com a mudança de estações. 

Aparentemente os impactos de supressão vegetal que ocorreram na região de 

análise, não perturbaram por completo a comunidade de borboletas frugívoras, pois a 

variação temporal da mesma continuava estável, com quedas e pontos de recuperação. Os 

estudos de limiares de paisagem, sugerem que a perda abrupta de espécies terrestres 

ocorre somente quando a paisagem apresenta menos de 50% de cobertura florestal 

(Ochoa-Quintero et al. 2015, Muylaert et al. 2016). A paisagem onde ocorreu o 

monitoramento de borboletas frugívoras apresenta 77% de vegetação na paisagem (ver 

Capítulo 1), o que causou alterações na comunidade, mas não altas perdas de riqueza e 

abundância. 

Outros estudos também apresentam dados em que a abundância de indivíduos e 

riqueza de espécies aumentaram ou foram relativamente altas em áreas perturbadas (Klein 

et al. 2002, Schulze et al. 2004, Koh 2007). Mas como já mencionado, uma alta 

diversidade apresentada no início de um impacto pode ser devido a invasão de espécies 
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de outros habitats, e isso pode causar futuramente uma permanente homogeneização 

dentro da comunidade (McKinney & Lockwood 1999). Assim sendo, um impacto 

positivo para uma espécie pode ser negativo para outra, quando a primeira diminui ou 

extingue a segunda localmente. 
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Conclusão geral 

Este trabalho mostra a importância de longos monitoramentos para avaliações de impacto 

ambientais, afim de ter evidências da relevância dos ciclos naturais na variação temporal 

da biota. A estacionalidade em regiões tropicais nem sempre é um fator determinante para 

os padrões encontrados em comunidades e a abundância relativa se mostra um bom 

parâmetro para mudanças ambientais. Nos estudos com borboletas frugívoras, alterações 

de parâmetros ocorridos no estrato do sub-bosque e nas tribos também são convenientes 

de serem avaliados. 

Muitas Avaliações de Impactos Ambientais realizadas em Usinas Hidrelétricas, 

focam nas alterações causadas nos rios e utilizam apenas artrópodes aquáticos como 

indicadores. Porém, as borboletas frugívoras se mostraram novamente boas indicadoras 

de impactos ecológicos, e recomenda-se que esse grupo taxonômico e outros insetos 

terrestres sejam mais utilizados como instrumentos em AIAs. 

O impacto ambiental proveniente da UHE Santo Antônio, desflorestou uma 

grande extensão de floresta nativa na área de estudo, alterou as características ecológicas 

do local, e modificou a estrutura da comunidade de borboletas frugívoras presente na 

região. Contudo, os impactos sobre as borboletas não levaram à uma diminuição da 

diversidade geral da comunidade ou à queda brusca na variação temporal da riqueza de 

espécies e abundância de indivíduos. 

Os resultados apresentados reforçam as ideias clássicas de perturbações em 

comunidades de borboletas frugívoras, o favorecimento de organismos de habitat 

degradados e a homogeneização biótica. O impacto ambiental no sudoeste da Amazônia 

brasileira, assim como em outros distúrbios, causou o aumento da abundância de alguns 

organismos, porém um impacto positivo para uma espécie pode ser negativo para outra. 
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Enfim, a construção de usinas hidrelétricas se mostra uma atividade bastante 

controversa. Devemos nos indagar se a produção de “energia limpa” realmente acontece 

quando tantas modificações no ambiente são verificadas. Tais ações podem modificar o 

rumo da conservação da floresta Amazônia e de outras regiões do globo. 
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