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Efeitos de ações antrópicas sobre as interações bióticas entre os peixes 

de uma planície de inundação Neotropical: alterações nos padrões de 

coocorrência de espécies 
 

RESUMO 

 

A ictiofauna de ambientes de água doce se encontra amplamente ameaçada por ações 

antrópicas. As mudanças climáticas e a construção de barragens afetam os peixes de água 

doce e suas redes de interações bióticas. Neste contexto, este estudo avaliou a ictiofauna 

da planície de inundação do alto rio Paraná (PIARP) sob os impactos de mudanças 

climáticas, épocas de secas e cheias extremas, e sob os impactos causados pela construção 

de uma barragem a montante, a Usina Hidrelétrica Sérgio Motta, Brasil. Os anos 

amostrados foram classificados em anos de seca extrema, neutros e de cheia extrema, de 

acordo com as condições predominantes de seu regime hidrológico, e em anos de pré-

barramento, antes da construção e inundação do reservatório da usina hidrelétrica a 

montante, e pós-barramento. As variáveis abióticas e variáveis hidrométricas foram 

amostradas concomitantemente com a abundância das espécies de peixe, permitindo 

excluir o efeito das variáveis ambientais sobre a ocorrência das espécies, com o uso de 

modelos lineares generalizados multivariados de variáveis latentes. Obteve-se a força das 

interações bióticas interespecíficas pelos valores de coocorrência, positivos ou negativos, 

entre cada par de espécies. Com relação aos resultados envolvendo a influência dos 

regimes hidrológicos, foram encontradas diferenças nos valores médios de coocorrência 

entre anos de seca extrema, anos neutros e anos de cheia extrema, indicando que os 

valores de coocorrência são mais fortes entre a ictiofauna da PIARP (tanto interações 

positivas quanto negativas) em anos de seca. Para os efeitos da construção da barragem a 

montante da PIARP, observou-se diferenças entre os padrões de coocorrência de espécies 

antes e após a sua construção, indicando valores de coocorrência predominantemente 

positivos no período pós-barramento, e coocorrências predominantemente neutras no 

período pré-barramento. Os resultados indicam incremento nos padrões de coocorrência 

entre as espécies de peixes da planície de inundação frente secas extremas e construção 

de barragens a montante, uma vez que os valores de coocorrência foram mais intensos 

sob essas condições. Destaca-se a importância das interações bióticas em resposta às 

ações antrópicas para a elaboração de planos de manejo e para a conservação das espécies 

de peixes de água doce. 

 

Palavras-chave: competição e predação; bacia do rio Paraná; Generalized Linear Latent 

Variable Models (GLLVM); Porto Primavera. 

 

  



The effects of anthropic actions in the biotic interactions between fishes 

from a Neotropical floodplain: changes in species cooccurrence patterns 
 

ABSTRACT 

 

The freshwater ichthyofauna is largely threatened by the anthropogenic impacts in these 

ecosystems. The climatic changes caused by human actions and dams’ constructions 

concerningly affects the freshwater fishes, including its biotic interactions network. Thus, 

this work aimed at evaluating the Upper Paraná River floodplain’s (UPRF) ichthyofauna 

under the impacts caused by climate changes, years of extreme drought an extreme flood, 

and under the impacts caused by the construction of an upstream dam, the Sérgio Motta 

Hydroelectric Power Plant, Brazil. The sampled years were classified in extreme drought, 

neutral and extreme flood, according to the predominant characteristics of its hydrological 

regime, and in pré-damming years, before the upstream hydroelectric power plant 

construction and reservoir’s flooding, and post-damming years. The abiotic and 

hydrometric variables were concurrently sampled with the abundance of fish species, 

allowing to exclude the environmental variables’ effects over the species’ cooccurrence, 

using multivariate generalized linear models with latent variables. The force of the 

interspecific biotic interactions was obtained through cooccurrence values for each pair 

of species, visualized through negative, neutral, and positive values. Regarding the results 

involving the hydrological regime influence, it was observed differences between 

drought, neutral and flood years, with stronger cooccurrence values between the UPRF’s 

ichthyofauna in drought years (for positive and negative values). Regarding the results 

involving the construction of the UPRF’s upstream dam, it was observed differences 

comparing the pré-damming and post-damming years cooccurrence patters, with 

predominantly positive values in post-damming years, and predominantly neutral 

cooccurrences in pré-damming years. These work results indicate the increment of the 

cooccurrence values between a floodplain’s fish species due to extreme droughts and 

upstream dams’ constructions, once the cooccurrence values were more intense under 

these conditions. Stands out the importance of biotic interactions for the elaboration of 

management plans and freshwater species conservation in response to anthropogenic 

actions. 

 

Keywords: competition and predation; Generalized Linear Latent Variable Models 

(GLLVM); Paraná river’s basin; Porto Primavera. 
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1 INTRODUÇÃO GERAL 

 

As ações antrópicas estão transformando as características hídricas do planeta 

Terra, afetando os ecossistemas aquáticos, ripários e costeiros (Rodell et al., 2018). Esse 

cenário é especialmente preocupante para a água doce, sendo que esses ecossistemas estão 

em um estado de crise ambiental (Brautigam, 1999; Harrison et al., 2018), uma vez que 

sua biodiversidade de peixes está em rápido declínio (Albert et al., 2021). Dentre as ações 

antrópicas responsáveis por essa crise, mudanças climáticas e construção de barramentos 

(reservatórios) são listadas como algumas das principais causas (Sala et al., 2000; 

Dudgeon et al., 2006; Strayer & Dudgeon, 2010; Van-Rensch et al., 2019). 

Os impactos das mudanças climáticas e construção de barramentos afetam a 

distribuição, variabilidade genética e sobrevivência das espécies de peixes de água doce 

(Ficke et al., 2007; Liermann et al., 2012; Bailly et al., 2021; Machado et al., 2021). As 

mudanças climáticas causam esses prejuízos por alterações na temperatura, mudanças no 

regime hidrológico (pluviosidade) e desastres ambientais (Ficke et al., 2007; Van-Rensch 

et al., 2019; Peluso et al., 2023). Enquanto construções de barramentos transformam 

ambientes aquáticos, mudando características hidrológicas, transformando ambientes 

lóticos em lênticos ou retendo sedimentos; geomorfológicas, alterando o curso de 

diversos rios; e criando rotas para invasão de espécies (Mérona et al., 2001; Gubiani et 

al., 2007; Júlio-Júnior et al., 2009; Agostinho et al., 2016). 

Existem conhecimentos capazes de auxiliar em ações de manejo para a 

preservação das comunidades aquáticas, mas que possuem diversas lacunas. Como o 

déficit Eltoniano, que aponta a incompreensão sobre as interações interespecíficas e sua 

importância para a sobrevivência e fitness das espécies (Hortal et al., 2015). Existem 

registros de como as redes de interações de espécies aquáticas se alteram de acordo com 

condições ambientais, como gradiente latitudinal e história evolutiva (Ford & Roberts, 

2019), ou construção de reservatórios, mudanças climáticas e invasão de espécies 

(Bezerra et al., 2018; Mor et al., 2018). Com o estado preocupante que os peixes de água 

doce se encontram (He et al., 2018; Reid et al., 2019), algumas características de suas 

redes de interações, como a força e as principais relações interespecíficas, podem auxiliar 

a encontrar espécies essenciais para a estruturação e resistência dessa ictiofauna, e 

encontrar espécies de prioritária conservação, seja com interesse comercial ou econômico 

(Bremner, 2008; Lau et al., 2017). 
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A comunidade de peixes da planície de inundação do alto rio Paraná (PIARP) é 

notavelmente diversa, mesmo sofrendo com a retenção de sedimentos e controle do fluxo 

de água por reservatórios à montante, introdução de espécies por reservatórios à jusante 

ou por pesca esportiva, sobrepesca, e com intensas variações no nível hidrométrico 

causadas por mudanças climáticas (Agostinho et al., 2007; Júlio-Júnior et al., 2009; 

Oliveira et al., 2015; Ortega et al., 2015). Mesmo que a PIARP apresente áreas protegidas 

e de importante conservação para diversos grupos, é discutida a deficiência de 

informações e medidas de manejo para a conservação das espécies nativas dessa região 

(Agostinho et al., 2007; Mendonça et al., 2009; Arzamendia & Giraudo, 2012). Ademais, 

a ictiofauna da PIARP apresenta características que permitem o estudo das respostas de 

suas interações interespecíficas frente a construção de barragens, com a construção da 

Usina Hidrelétrica Sérgio Motta a montante (Agostinho et al., 2004), e de mudanças 

climáticas, como eventos extremos de pluviosidade (Gubiani et al., 2007; Oliveira et al., 

2015; Alves et al., 2021). Isso é possível devido um monitoramento contínuo, sendo a 

PIARP o Sítio 6 do projeto de Pesquisas Ecológicas de Longa Duração (PELD). 

Portanto, observaram-se as principais interações interespecíficas entre a 

comunidade de peixes da PIARP frente diferentes cenários. Foram elaboradas duas 

abordagens, a primeira abordagem com o objetivo de observar os padrões de coocorrência 

das espécies de peixes da PIARP frente regimes hidrológicos intensos, com eventos de 

seca extrema e de cheia extrema. A segunda abordagem com o objetivo de observar os 

padrões de coocorrência dos peixes da PIARP antes e após a construção da barragem da 

Usina Hidrelétrica Sérgio Motta a montante. 
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2 EFEITO DE CHEIAS E SECAS EXTREMAS SOBRE OS PADRÕES DE 

COOCORRÊNCIA ENTRE AS ESPÉCIES DE PEIXES DE UMA PLANÍCIE DE 

INUNDAÇÃO NEOTROPICAL 

 

RESUMO 

Ações antrópicas intensificam estações de seca e de cheia e podem desencadear diferentes 

consequências para a ictiofauna desses ecossistemas. Oscilações no regime hidrológico 

tendem a fortalecer ou enfraquecer as interações bióticas em épocas de seca e de cheia, 

respectivamente. Foi formulada a predição de que os peixes apresentam padrões de 

coocorrência mais intensos em anos de seca do que em anos de cheia. As amostragens de 

peixe ocorreram trimestralmente ao longo de 19 anos na planície de inundação do alto rio 

Paraná (PIARP), concomitantemente com as amostragens de nível hidrométrico do rio 

Paraná, permitindo categorizar os anos em seca extrema, neutro e cheia extrema, e 

variáveis abióticas, removendo os seus efeitos sobre a ictiofauna e observando melhor as 

interações bióticas. Encontrou-se diferença significativa entre as médias de anos de seca 

extrema, anos neutros e anos de cheia extrema, com valores de coocorrência mais intensos 

em anos de seca extrema, com diferentes espécies apresentando as coocorrências mais 

fortes nas diferentes categorias do regime hidrológico. Este estudo aponta que as 

interações bióticas entre a ictiofauna da PIARP são afetadas por mudanças climáticas de 

pluviosidade, fortalecendo interações positivas e negativas em épocas de seca extrema. 

 

Palavras-chave: Competição e predação. GLLVM. PELD. Pulso de inundação. Redes 

de interações bióticas. 
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THE EFFECT OF EXTREME FLOODS AND DROUGHTS ON THE 

COOCCURRENCE PATTERNS BETWEEN FISHES FROM A NEOTROPICAL 

FLOODPLAIN 

 

ABSTRACT 

Anthropic actions intensify drought and flood seasons in freshwater environments, which 

can trigger different consequences for the ichthyofauna in these ecosystems. Oscillations 

in the hydrological regime tend to increase or decrease the force of biotic interactions in 

times of drought and flood, respectively. Therefore, the prediction formulated was that 

fishes will present more intense cooccurrence patterns in drought years than in flood 

years. Fish sampling occurred quarterly over 19 years in the Upper Paraná River 

floodplain (UPRF), concomitantly with the Paraná River’s hydrometric levels sampling, 

allowing to categorize the years in extreme drought, neutral and extreme flood, besides 

environmental variables, removing their effects on the ichthyofauna to better observe the 

biotic interactions. A significant difference was found between the means of extreme 

drought, neutral and extreme flood years, with more intense cooccurrence values in 

extreme drought years. Moreover, different species presented the stronger cooccurrences 

in different categories of the hydrological regime. This study points out that climatic 

changes in rainfall affect the biotic interactions between the UPRF’s ichthyofauna, 

strengthening positive and negative interactions in drought periods. 

 

Keywords: Biotic interactions network. Competition and predation. Flood pulse. 

GLLVM. LTER. 
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2.1 Introdução 

 

As mudanças climáticas, impulsionadas por ações antrópicas, causam impactos 

sobre os ecossistemas naturais, responsáveis por perdas massivas de biodiversidade, 

principalmente por de mudanças na temperatura e na precipitação (e.g., Sala et al., 2000; 

Bálint et al., 2011; Bellard et al., 2012; Habibullah et al., 2022). A intensificação das 

mudanças climáticas torna mais comum a ocorrência de eventos climáticos extremos, em 

que as estações de seca e de cheia estão mais intensas e imprevisíveis (Guhathakurta et 

al., 2011; O’Gorman, 2015; Tarmizi et al., 2019; Tripathy et al., 2023). A 

imprevisibilidade e mudanças na intensidade das cheias e secas acarretam diversos 

desafios para a humanidade, como problemas para sistemas de drenagem de água nas 

áreas urbanas (Willems et al., 2012), riscos de inundações em regiões habitadas 

(Guhathakurta et al., 2011) e problemas para sistemas agrícolas e produção de alimento 

(Rosenzweig et al., 2001; Leng et al., 2015; Leng & Hall, 2019). 

Somando com os prejuízos socioeconômicos causados diretamente pelas 

mudanças climáticas (e.g., Pendleton & Mendelsohn, 1998; Milly et al., 2008), seus 

impactos na biodiversidade desencadeiam na contínua redução dos serviços e funções 

ecossistêmicos, afetando o sequestro de carbono, a qualidade da água e do solo, com 

consequências negativas para ecossistemas naturais e para a produção de alimentos 

(Cardinale et al., 2012). Isso ocorre uma vez que as mudanças climáticas são capazes de 

alterar as condições ambientais das áreas nativas das espécies, prejudicando o fitness dos 

indivíduos e afetando sua distribuição geográfica e sobrevivência (Barbosa et al., 2019; 

Lourenço-de-Moraes et al., 2019; Hu et al., 2022; Festa et al., 2023). 

Esses efeitos são particularmente preocupantes para ecossistemas de água doce, 

uma vez que a sua biodiversidade é uma das mais ameaçadas (Harrison et al., 2018; Reid 

et al., 2019), principalmente a sua ictiofauna (Ricciardi & Rasmussen, 1999). A 

vulnerabilidade dos peixes de água doce é consequência de diversas perturbações 

antrópicas, como mudanças climáticas, fragmentação, perda e alteração de habitat, 

sobrepesca, poluição, uso do solo e introdução de espécies não-nativas (Dudgeon et al., 

2006; He et al., 2018; Reid et al., 2019). As mudanças climáticas afetam a ictiofauna de 

diversas maneiras, por exemplo, aumentando a temperatura da água, reduzindo o nível de 

oxigênio dissolvido, e alterando o regime hidrológico (pluviosidade), que está 
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intimamente ligado com o processo evolutivo dos peixes de água doce (Ficke et al., 2007; 

Strayer & Dudgeon, 2010; Van-Rensch et al., 2019). 

As oscilações no regime hidrológico, sazonais ou não, influenciam a estruturação 

de comunidades de peixes de água doce, principalmente sobre a sua alimentação e 

reprodução (Ficke et al., 2007; Oliveira et al., 2015; Bezerra et al., 2018; Ferreira et al., 

2020). Isso ocorre especialmente em comunidades de planícies de inundação, ambientes 

altamente influenciados pelo pulso de inundação, que demarca estações de seca e estações 

de cheia, quando ocorre a inundação de diversos ambientes da planície (Junk et al., 1989; 

Ward & Stanford, 1995). Essas oscilações sazonais do pulso de influenciam a força das 

interações bióticas em planícies de inundação, onde é observada maior força dessas 

interações (como competição e predação) durante as fases de seca e de isolamento, uma 

vez que os ambientes se encontram compartimentalizados e com menor disponibilidade 

de recursos alóctones. Contudo, em épocas de cheia, as variáveis ambientais tendem a ser 

mais determinantes para a distribuição das espécies do que as interações bióticas, com a 

maior disponibilidade de recursos para a comunidade aquática (Rodríguez & Lewis Jr., 

1994; Tockner et al., 2000; Okada et al., 2003; Thomaz et al., 2007). 

Mudanças climáticas que intensificam as estações de seca ou de cheia podem 

acarretar diferentes consequências para os peixes de planícies de inundação (Smolders et 

al., 2000; Fernandes et al., 2009; Oliveira et al., 2015; Pereira et al., 2017; Alves et al., 

2021; Andreotti et al., 2021). O objetivo deste trabalho foi observar os padrões de 

coocorrência das espécies de peixes de uma planície de inundação frente aos regimes 

hidrológicos intensos, ou seja, épocas de seca extrema ou de cheia extrema. Assim, a 

hipótese avaliada neste estudo foi de que as espécies apresentam diferentes padrões de 

coocorrência em épocas com regimes hidrológicos de diferentes propriedades, com a 

predição de que: em épocas de seca extrema as espécies apresentam maiores valores de 

coocorrência, tanto negativos quanto positivos, uma vez que os ambientes se tornam mais 

isolados e com menos recursos, predominando as interações bióticas, enquanto que em 

épocas de cheia extrema as espécies apresentam, predominantemente, padrões de 

coocorrência mais tênues, uma vez que as espécies encontram mais recursos disponíveis 

no ambiente. 
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2.2 Métodos 

 

2.2.1 Área de estudo 

 

A área de estudo deste trabalho está localizada na planície de inundação do alto 

rio Paraná (PIARP), um trecho livre de barramentos de 230 km de extensão e 5.268 km2 

de área, situado entre o reservatório da Usina Hidrelétrica de Itaipu Binacional e a 

barragem da Usina Hidrelétrica Sérgio Motta no estado do Paraná, Brasil (Agostinho et 

al., 2004). Esse trecho tem como rio principal o rio Paraná e dois tributários, os rios 

Ivinhema e Baía. Foram selecionados nove locais de amostragem, três em cada rio, 

contemplando a calha principal, e duas lagoas marginais, podendo estar conectadas ou 

não com trechos lóticos (Fig. 1). Esses locais são amostrados no projeto de Pesquisas 

Ecológicas de Longa Duração (PELD), Sítio 6. 

 

Figura 1. Mapa da planície de inundação do alto rio Paraná com as nove estações de 

amostragem usadas neste estudo. 1 – Lagoa Ventura; 2 – Lagoa dos Patos; 3 – Rio 

Ivinhema; 4 – Lagoa do Guaraná; 5 – Rio Baía; 6 – Lagoa Fechada; 7 – Ressaco do Pau 

Véio; 8 – Rio Paraná; 9 – Lagoa das Garças. 

 

2.2.2 Amostragem 
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As coletas de peixes foram realizadas trimestralmente entre os anos 2000 e 2018. 

Foram utilizadas redes de espera de 20 m de comprimento e malhas variando entre 2,4 e 

16 cm entre nós adjacentes, operadas em regiões próximas à margem dos ambientes, com 

instalação à tarde (14:00) e checadas de 8 em 8 horas (22:00, 06:00 e 14:00, quando foram 

removidas). Os indivíduos capturados foram anestesiados com uso de eugenol e 

transportados para o laboratório da Base de Pesquisa Avançada do Nupélia (Fig. 1), 

localizada em Porto Rico, Brasil, onde foram identificados de acordo com Graça & 

Pavanelli, 2007 e Ota et al., 2018. Para cada indivíduo capturado foi registrado data e 

estação de amostragem. As coletas foram aprovadas pelo Comitê de Ética do Uso de 

Animais da Universidade Estadual de Maringá (CEUA nº 1420221018). 

Concomitantemente com as coletas de peixes foram amostradas variáveis 

abióticas, sendo mensuradas profundidade (m) com um medidor de profundidade do 

modelo SM5, turbidez (NTU) com um turbidímetro LaMotte 2020e, e temperatura da 

água (°C), condutividade elétrica (μS/cm) e oxigênio dissolvido (mg/L) com um medidor 

YSIA 550A. Também foram mensurados o nitrogênio total, fósforo total e clorofila-a 

(µg/L) de acordo com Golterman et al. (1978). Matéria suspensa total (MST) foi 

mensurada por gravimetria, como proposto por Mackereth et al. (1978). 

As variações diárias do nível hidrométrico no rio Paraná foram obtidas em metros 

a partir de uma régua hidrométrica no próprio rio dentro da área de estudo, próxima à 

Base de Pesquisa Avançada do Nupélia. O nível hidrométrico foi usado para categorizar 

os anos amostrados de acordo com as características predominantes de seu regime 

hidrológico: anos de seca extrema, anos neutros e anos de cheia extrema. Assim, foram 

calculadas as seguintes características para categorizar os anos amostrados de acordo com 

as medições diárias: dia com o mínimo valor no nível hidrométrico; dia com o máximo 

valor no nível hidrométrico; mínimo valor no nível hidrométrico; máximo valor no nível 

hidrométrico; número de dias de seca (nível hidrométrico < 2,4m); número de dias de 

extrema seca (nível hidrométrico < 2,0m); número de dias de cheia (nível hidrométrico > 

3,5m); número de dias de extrema cheia (nível hidrométrico > 4,6m); e amplitude do nível 

hidrométrico. 

 

2.2.3 Análise de dados 
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As variáveis hidrológicas foram sumarizadas em uma PCA (Principal Component 

Analysis) com o pacote “factoextra” (Kassambara & Mundt, 2020), assim os eixos da 

PCA foram usados para classificar os anos amostrados em três grupos, anos de seca 

extrema, neutros e de cheia extrema. A classificação foi feita por meio de uma análise de 

agrupamento (k-means) de acordo com as variáveis hidrológicas que agruparam cada um 

dos anos nos eixos da PCA, representados visualmente pelos dois primeiros eixos (PC1 e 

PC2). 

Os padrões de coocorrência entre as espécies de peixes foram modelados 

utilizando a abordagem dos modelos conjuntos de abundância multivariada com variáveis 

latentes (Warton et al., 2015; Niku et al., 2017). Essa abordagem consiste em um modelo 

linear generalizado de variáveis latentes (GLLVM: Generalized Linear Latent Variable 

Models) e permite inferir de forma conjunta sobre a relação da abundância de cada espécie 

com as variáveis ambientais. O GLLVM estima a relação dos dados de abundância das 

espécies (variáveis respostas) com as variáveis abióticas (variáveis preditoras), com o uso 

de varáveis latentes que auxiliam a explicar essas variações, que acomodam potenciais 

padrões não observados nas variáveis preditoras. 

Primeiramente foi realizada uma seleção de variáveis abióticas que seriam 

utilizadas como preditoras em cada um dos três modelos finais para cada categoria de 

regime hidrológico (seca extrema, neutro e cheia extrema). A seleção foi feita com o uso 

de correlações de Spearman entre a abundância total de toda a assembleia de peixes por 

cada variável abiótica (profundidade, turbidez, temperatura da água, condutividade 

elétrica, oxigênio dissolvido, nitrogênio total, fósforo total, clorofila-a e MST) para cada 

um dos três regimes hidrológicos. As variáveis abióticas foram ranqueadas de acordo com 

o valor absoluto das correlações, do maior para o menor, e foram ajustados modelos 

sequencialmente, a partir do modelo nulo com apenas o intercepto, e cada variável 

abiótica foi adicionada uma a uma no GLLVM, conforme a ordem de ranqueamento, 

sendo selecionados os modelos com o menor AICc para cada regime hidrológico. 

Foram ajustados três GLLVM finais, um para anos de seca extrema, um para anos 

neutros e um para anos de cheia extrema. Os modelos foram ajustados a partir das 

abundâncias das espécies de peixe da PIARP em função das variáveis abióticas 

selecionadas. Também foram usadas duas variáveis latentes que compreenderam as 

variações que não estavam contidas nas preditoras (ou seja, que não foram mensuradas 

neste estudo). Foi assumida a distribuição binomial negativa para as variáveis respostas. 



22 
 

Com o uso dos GLLVM foi possível isolar o efeito das interações entre as 

espécies, após controlar o efeito das variáveis preditoras (abióticas), por meio das cargas 

fatorias das variáveis latentes do modelo. Assim, cada modelo ajustado estima uma matriz 

de correlação interespecífica, evitando inferir uma correlação intersepecífica 

(coocorrência) espúria, que foi explicada pelos atributos ambientais. Essas correlações 

podem ser interpretadas de acordo com o quanto as espécies apresentam uma 

coocorrência maior do que é esperado aleatoriamente ou pela similaridade ambiental 

(valores de coocorrência maiores e distantes de 0), menor do que é esperado 

aleatoriamente ou pela dissimilaridade ambiental (valores de coocorrência negativos e 

distantes de 0) ou que o padrão de coocorrência é aleatório ou explicado pelas variáveis 

ambientais (iguais ou próximos de 0). 

As três matrizes de correlações interespecíficas estimadas pelo GLLVM, as quais 

representam os padrões de coocorrência em cada período, tiveram seus valores absolutos 

calculados, chamados de intensidade de coocorrência, uma vez que quanto maior seus 

valores absolutos, maior a intensidade das coocorrências entre as espécies. A predição foi 

testada por uma regressão beta com as intensidades de coocorrência (variável resposta) 

em função das categorias de regime hidrológico, seca extrema, neutro e cheia extrema 

(variável preditora), obtendo qual o regime hidrológico com a maior média, indicando 

maior intensidade de coocorrência e maior força das interações bióticas entre as espécies 

de peixes. A regressão beta foi performada com o uso do pacote “betareg” (Zeileis et al., 

2021). Os resultados foram visualizados com gráficos dos pacotes “ggplot2” (Wickham 

et al., 2023) e “corrplot” (Wei et al., 2021). Todas as análises e gráficos utilizados neste 

estudo foram performadas no programa estatístico R (R Core Team, 2023), por meio da 

interface RStudio, versão 2023.06.0. 

 

2.3 Resultados 

 

Os dois primeiros eixos da PCA (PC1 e PC2) explicaram conjuntamente 88,4% 

da variação das variáveis hidrométricas (Fig. 2). PC1 (57,6% de explicação) separou os 

anos de cheia extrema dos anos de seca extrema, sendo que os anos de cheia foram 

agrupados nos valores negativos do eixo pelas variáveis: máximo valor e amplitude do 

nível hidrométrico, número de dias de cheia e número de dias de extrema cheia. Os anos 

de seca foram agrupados nos valores positivos do eixo pelas variáveis: número de dias de 
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seca e número de dias de extrema seca. Os anos neutros foram separados dos demais pelo 

PC2 (30,8% de explicação), agrupados nos valores positivos do eixo pela variável mínimo 

valor do nível hidrométrico, agrupados em uma posição intermediária entre os anos de 

cheia e seca em PC1. Os anos neutros foram os mais numerosos (11 anos: 2000, 2002, 

2003, 2005, 2007, 2008, 2011, 2012, 2013, 2016 e 2017), seguidos de anos de cheia (5 

anos: 2004, 2006, 2009, 2010 e 2015), e os anos de seca os menos numerosos (3 anos: 

2001, 2014 e 2018). 

 

 

Figura 2. Agrupamento dos anos de estudo (2000 até 2018) pelas variáveis hidrométricas, 

visualizados em dois primeiros eixos da PCA (PC1 e PC2). Os pontos menores 

representam os anos e os maiores representam os centroides de cada agrupamento. min = 

mínimo valor do nível hidrométrico; max = máximo valor do nível hidrométrico; 

dias_cheia = dias de cheia; dias_cheia2 = dias de extrema cheia; dias_seca = dias de seca; 

dias_seca2 = dias de extrema seca. 

 

Com relação a ictiofauna da PIARP foram amostradas 117 espécies, distribuídas 

entre 8 ordens e 32 famílias (ver Tabela A1 para consultar a lista de espécies). Durante 

os anos de seca foram coletadas 88 espécies de peixes, 111 em anos neutros e 106 em 
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anos de cheia. Com relação aos modelos finais, para o período de seca extrema foram 

selecionadas três variáveis abióticas (em ordem de maior para menor correlação), 

temperatura, clorofila e oxigênio dissolvido (Tabela 1), sendo o menor número dentre 

todos os períodos. Para o período neutro foram selecionadas sete variáveis, clorofila-a, 

turbidez, fósforo total, nitrogênio total, condutividade, temperatura e oxigênio dissolvido. 

Para o período de cheia extrema, foram selecionadas seis variáveis, clorofila-a, fósforo 

total, condutividade, temperatura, turbidez e oxigênio dissolvido. 

 

Tabela 1 - Resultados obtidos no processo de seleção de variáveis pelos GLLVM para 

cada um dos grupos de anos (cheia extrema, neutro e seca extrema). A seleção foi feita 

por ordem de maior para menor correlação, e as variáveis adicionadas sequencialmente 

(+) desde o modelo nulo com o menor AICc (texto destacado em negrito). 

Seca extrema 

Variáveis Correlações AICc 
∆ 

AICc 

Nulo - 10988,5  236,5  

+ Temperatura 0,34  10766,5  14,5  

+ Clorofila-a 0,33  10790,7  38,8  

+ Oxigênio dissolvido -0,20  10751,9  0,0  

Fósforo total 0,15  10838,9  87,0  

Condutividade -0,14  10877,1  125,1  

Turbidez 0,10  10982,2  230,3  

MST -0,06  11122,1  370,2  

pH -0,04  11264,7  512,8  

Nitrogênio total -0,02  11551,2  799,2  

Neutro 

Variáveis Correlações AICc 
∆ 

AICc 

Nulo - 61334,6  1312,2  

+ Clorofila-a 0,38 61303,9  1281,4  

+ Turbidez 0,34 61004,2  981,7  

+ Fósforo total 0,32 61016,3  993,8  

+ Nitrogênio total 0,31 60846,3  823,8  

+ Condutividade -0,28 60624,0  601,5  

+ Temperatura 0,13 60356,9  334,4  

+ Oxigênio dissolvido -0,08 60022,5  0,0  

MST -0,05 60092,8  70,3  

pH -0,04 60146,1  123,6  

Cheia extrema 

Variáveis Correlações AICc 
∆ 

AICc 

Nulo - 31096,6  384,1  

+ Clorofila-a 0,44  31150,3  437,8  

+ Fósforo total 0,43  31107,3  394,8  
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+ Condutividade -0,34  31018,9  306,4  

+ Temperatura 0,31  30903,9  191,4  

+ Turbidez 0,28  30870,6  158,1  

+ Oxigênio dissolvido -0,16  30712,5  0,0  

Nitrogênio total 0,16  30731,3  18,8  

pH -0,04  30734,7  22,2  

MST 0,02  30843,6  131,1  

 

De forma geral, os valores absolutos dos padrões de coocorrência foram maiores 

em anos de seca extrema do que em anos de cheia extrema ou neutros. Contudo, é possível 

visualizar que os anos de cheia extrema apresentaram valores mais intensos do que os 

neutros (Fig. 3a). Aproximadamente 52,8% dos pares de espécies apresentaram valores 

de coocorrência superior a 0,25 nos anos de seca extrema, enquanto esta proporção foi de 

34,8% e 21,8% para os anos de cheia extrema e anos neutros, respectivamente (Fig. 3b). 

Quando considerados valores absolutos de coocorrência mais extremos, foi observado 

que 18,1% dos pares de espécies apresentaram coocorrência superior a 0,50 nos anos de 

seca extrema, 6,4% nos anos de cheia extrema e 2,0% para os anos neutros. 

 

 

Figura 3. Distribuição (esquerda) e distribuição acumulada (direita) da intensidade de 

coocorrência (módulo das coocorrências das espécies) por grupos de anos com diferentes 

regimes hidrológicos (seca extrema, neutros e cheia extrema). 

 

A performance da regressão beta sugere que os anos de cheia extrema 

apresentaram uma intensidade de coocorrência (módulo da coocorrência) com média de 
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0,19, nos anos de seca extrema houve um aumento médio de 47% com relação a cheia 

extrema (valor-p < 0,001) (Tabela 2). Os anos neutros apresentaram uma intensidade de 

coocorrência média equivalente a 71% da intensidade dos anos de cheia extrema (valor-

p < 0,001), ou seja, uma diminuição da intensidade de coocorrência. 

 

Tabela 2. Resultados obtidos pela regressão beta. EP = estimativa dos parâmetros. 

  
Estimativ

a 

eEstimativ

a 
EP valor-p 

Parâmetros 

da média 

Intercepto -1,69 0,19 0,014 <0,001 

Seca extrema 0,39 1,47 0,019 <0,001 

Neutro -0,35 0,71 0,021 <0,001 

 

 Com relação especificamente aos pares positivos e negativos de coocorrência, os 

anos de cheia extrema e neutros não apresentaram valores residuais menores do que -0,5 

(padrões de coocorrência negativos), valores estes encontrados apenas para anos de seca 

extrema (r < -0,5), em alguns casos menores do que -0,70. Contudo, os anos de seca 

extrema, neutros e de cheia extrema apresentaram valores residuais maiores do que 0,5 

(padrões de coocorrência positivo), sendo que anos de seca extrema apresentaram valores 

maiores do que 0,80, anos neutros maiores do que 0,60 e anos de cheia extrema maiores 

do que 0,70. Os anos de seca extrema apresentaram valores de coocorrência negativa e 

positiva mais numerosos e intensos do que anos neutros ou de cheia extrema, assim como 

anos de cheia extrema apresentam valores de coocorrência mais positivos do que anos 

neutros (Fig. 4). 
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Figura 4. Padrões de coocorrência residuais entre as espécies de peixes para os anos de 

seca extrema, neutros e de cheia extrema. 

 

As espécies que coocorreram positivamente de forma mais proeminente em anos 

de cheia extrema (r > 0,70) foram: Acestrorhynchus lacustris (Lütken, 1875), Brycon 

orbignyanus (Valenciennes, 1850), Catathyridium jenynsii (Günther, 1862), 

Hemisorubim platyrhynchos (Valenciennes, 1840), Leporinus lacustris Campos, 1945, 

Megaleporinus piavussu (Britski, Birindelli, Garavello, 2012), Prochilodus lineatus 

(Valenciennes, 1836), Psellogrammus kennedyi (Eigenmann, 1903), Pseudoplatystoma 

corruscans (Spix, Agassiz, 1829), Pseudoplatystoma reticulatum Eigenmann, 

Eigenmann, 1889, Salminus brasiliensis (Cuvier, 1816), Serrasalmus marginatus 

Valenciennes, 1837, Steindachnerina insculpta (Fernández-Yépez, 1948) e Trachydoras 

paraguayensis (Eigenmann, Ward, 1907). Para os anos neutros as principais espécies que 

coocorreram positivamente (r > 0,60) foram: Ageneiosus inermis (Linnaeus, 1766), A. 

lacustris, Cichla kelberi Kullander, Ferreira, 2006, H. platyrhynchos, L. lacustris, S. 

marginatus e T. paraguayensis. 

Em anos de seca extrema, as espécies apresentaram valores maiores de 

coocorrência positiva (r > 0,80), sendo as espécies: Geophagus sveni Lucinda, Lucena, 

Assis, 2010, H. platyhynchos, Hemiodus orthonops Eigenmann, Kennedy, 1903, 

Iheringichthys labrosus (Lütken, 1874), Metynnis lippincottianus (Cope, 1870), 

Pterodoras granulosus (Valenciennes, 1821) e Sorubim lima (Bloch, Schneider, 1801). 

As espécies começaram a apresentar valores maiores de coocorrência negativa (r < -0,50) 

nos anos de seca, sendo que as espécies principais foram: Brycon hilarii (Valenciennes, 

1850), C. kelberi, G. sveni, H. platyrhynchos, Hoplerythrinus unitaeniatus (Agassiz, 

1829), Hoplosternum littorale (Hancock, 1828), Hypophthalmus oremaculatus Nani, 

Fuster, 1947, I. labrosus, Leporinus friderici (Bloch, 1794), Lepthoplosternum pectorale 

(Boulenger, 1895), Loricariichthys rostratus Reis, Pereira, 2000, Megaleporinus 

obtusidens (Valenciennes, 1836), P. granulosus, Piaractus mesopotamicus (Holmberg, 

1887), Pimelodus maculatus Lacépède, 1803, Rhaphiodon vulpinus Spix, Agassiz, 1829, 

S. lima e T. paraguayensis. 

 

2.4 Discussão 
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Este estudo modelou estatisticamente dados naturais excluindo os efeitos das 

variáveis abióticas, permitindo observar como as coocorrências entre as espécies da 

ictiofauna da PIARP respondem a diferentes regimes hidrológicos, removendo os efeitos 

diretos de alguns fatores ambientais. Com os anos de seca extrema com a menor força 

das variáveis abióticas sobre a abundância geral das espécies de peixes (Tabela 1), com 

mais valores distantes de 0 (alta intensidade de coocorrência) (Figura 3) e com uma 

diferença significativamente maior do que os anos de cheia extrema (Tabela 2). Os 

resultados sugerem que no período de seca extrema os fatores ambientais exercem menor 

influência sobre a ictiofauna, indicando que as interações bióticas são mais determinantes 

para a ocorrência das espécies, quando comparado com os anos neutros e de cheia 

extrema. Contudo, os anos neutros apresentaram valores de intensidade de coocorrência 

ainda significativamente menores do que os anos de cheia extrema, com base na Figura 3 

e na Tabela 2, corroborando parcialmente a predição. 

O pulso de inundação é a principal força reguladora que age sobre planícies de 

inundação, com oscilações sazonais de cheia e de seca (Junk et al., 1989; Tockner et al., 

2000). Essa sazonalidade entre seca e cheia pode afetar as forças das interações bióticas 

entre diferentes comunidades, uma vez que com as condições restritivas da seca as 

espécies sofrem mais com competição e predação, e em condições de cheia as espécies 

possuem mais recursos e refúgios, predominando os fatores abióticos sobre a sua 

distribuição. Ademais, em épocas de seca as espécies encontram os ambientes da planície 

de inundação mais isolados, restritas às interações bióticas dos compartimentos em que 

se encontram, e em épocas de cheia, com a maior conectividade, os peixes podem se 

deslocar para novos locais, com melhores características para sua sobrevivência, evitando 

predadores e competidores e com maior disponibilidade de recursos (Rodríguez & Lewis 

Jr., 1994; Tockner et al., 2000; Okada et al., 2003; Thomaz et al., 2007). 

Mudanças climáticas de pluviosidade e descarga fluvial podem modificar a 

sazonalidade das estações de seca e de cheia em intensidade e duração, podendo até não 

ocorrer cheia em anos de seca extrema ou o contrário (Swales et al., 1999; Schongart & 

Junk, 2007). Este estudo aponta que os efeitos da estação de seca sobre as interações 

bióticas se estendem para anos de seca extrema, e os efeitos da estação cheia se estendem 

para anos de cheia extrema. As oscilações na intensidade e duração do pulso de inundação 

podem favorecer ou desfavorecer espécies com diferentes estratégias de histórias de vida, 

como anos de cheia podendo favorecer espécies migradoras (Fernandes et al., 2009; 

Oliveira et al., 2015; Pereira et al., 2017) e invertívoras (Andreotti et al., 2021), e anos de 
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seca desfavorecer espécies migradoras e detritívoras (Smolders et al., 2000). Anos de seca 

extrema e cheia extrema também podem apresentar diferentes padrões de coocorrência 

de espécies, uma vez que podem gerar alterações na composição da ictiofauna, 

favorecendo e desfavorecendo diferentes espécies de peixe. 

Os anos neutros apresentaram os menores valores de intensidade de coocorrência, 

contrariando a predição de valores intermediários entre os anos de seca extrema e de cheia 

extrema. Os anos neutros podem apresentar características distintas do que seria esperado, 

uma vez que as espécies da planície de inundação são perfeitamente adaptadas às 

condições impostas pelo pulso de inundação (Junk et al., 1989). As condições mais 

equilibradas entre seca e cheia (presença de ambas as fases no ciclo anual) podem reduzir 

a força das interações entre as espécies. Ainda, cabe ressaltar que os dados utilizados 

neste estudo foram coletados após a formação do reservatório da Usina Hirelétrica Sérgio 

Mota. Portanto, a descarga fluvial na PIARP sofre uma certa regulação, podendo se 

afastar das condições normais (naturais) do pulso de inundação, com o achatamento do 

pulso de inundação e controle das oscilações de seca e de cheia (Gubiani et al., 2007; 

Alves et al., 2021). Assim, os anos neutros podem não representar anos de neutralidade 

como seriam sem o controle de fluxo por reservatórios à montante. 

Os anos de seca extrema foram os únicos que apresentaram valores altos de 

coocorrência negativa (menores do que -0,5), apontando para uma maior força de 

interações interespecíficas negativas, como competição e predação, uma vez que as 

interações negativas em anos neutros ou de cheia extrema foram menos intensas. Em 

épocas de seca, os peixes e as aves piscívoras podem apresentar vantagem na captura de 

alimento pelo menor volume de água e maior isolamento (Rodríguez & Lewis Jr., 1997; 

Thomaz et al., 2007; Pusey et al., 2016), intensificando a predação. Em períodos de seca 

há uma menor disponibilidade de recursos para diversas espécies, com menor área 

inundada, disponibilizando menos recursos alóctones para as comunidades aquáticas, 

como alimento e abrigo (Tockner et al., 2000; Okada et al., 2003; Thomaz et al., 2007). 

Assim, as espécies apresentaram valores de coocorrência negativa mais intensos em anos 

de seca, por uma predominância de interações bióticas negativas. 

Todos os regimes hidrológicos apresentaram valores relativamente altos de 

coocorrência positiva. Contudo, os anos de seca apresentaram valores mais extremos de 

coocorrência positiva do que os demais (Fig. 4). Isso pode ocorrer por relações de 

facilitação ou por afinidade por variáveis ambientais que não utilizamos neste estudo, 
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como complexidade de hábitat (presença de locais para refúgio ou cuidado da prole), 

diferenças entre ambientes lênticos e lóticos, ou entre os diferentes rios. Entretanto, isso 

pode ocorrer pelo efeito de isolamento em estações de seca, em que os ambientes se 

tornam mais heterogêneos, podendo resultar em comunidades distintas entre os diferentes 

compartimentos aquáticos de uma planície de inundação, onde cada comunidade é 

determinada pelos seus fatores locais (Ward & Stanford, 1995; Tockner et al., 2000). 

Assim, essa maior heterogeneidade e isolamento podem selecionar e agrupar diferentes 

espécies de acordo com suas características, fazendo com que algumas espécies 

coocorram positivamente em épocas de secas extremas, uma vez que são agrupadas juntas 

por serem favorecidas pelos mesmos fatores locais. 

Em anos neutros e de cheia extrema foi observada a presença de coocorrências 

positivas para diversas espécies, maiores na cheia extrema (maiores que 0,70) e um pouco 

menores em anos neutros (maiores que 0,60) (Fig. 4). As espécies que mais se destacaram 

por diversas coocorrência positivas com o restante da ictiofauna foram B. orbignyanus, 

H. platyrhynchos, S. marginatus e T. paraguayensis. Essas espécies apresentam 

diferentes traços funcionais, B. orbignyanus é uma espécie herbívora, bentônica e 

migradora (Sabino & Sazima, 1999; Ah-King et al., 2004), H. platyrhynchos é uma 

espécies piscívora, migradora e demersal (Agostinho et al., 2003; Dary et al., 2017), S. 

marginatus é uma espécie omnívora, com cuidado parental e bentônica (Casatti et al., 

2003; Peretti & Adrian, 2004; Peretti & Adrian, 2008) e T. paraguayensis é uma espécie 

também bentônica, mas detritívora e sem comportamento migratório ou de cuidado com 

a prole (Fugi et al., 1996; Peretti & Adrian, 2004; Luz-Agostinho et al., 2008). Assim, 

essas espécies não aparentam compartilhar similaridades na preferência por condições 

ambientais, podendo apresentar características que permitem com que elas coocorram 

positivamente com o restante da ictiofauna em anos de cheia extrema ou neutros. 

Em anos de seca também foram encontrados valores altos e positivos de 

coocorrência, em alguns casos relativamente maiores do que nos demais regimes (maiores 

que 0,80). Hemisorubim platyrhynchos era uma espécie com coocorrências positivamente 

altas em anos de cheia extrema e neutros, e se manteve em anos de seca extrema, sendo 

que H. orthonops, I. labrosus, P. granulosus e S. lima ocuparam predominantemente as 

coocorrências positivas apenas em anos de seca extrema. Hemiodus orthonops é uma 

espécie detritívora, bentônica e sem comportamento migratório ou de cuidado com a prole 

(Côrrea et al., 2011; Agostinho et al., 2015), I. labrosus é uma espécie invertívora, 

demersal e sem comportamento migratório ou de cuidado parental (Santos et al., 2004; 
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Côrrea et al., 2011), P. granulosus é uma espécie herbívora, demersal e com cuidado 

parental (Côrrea et al., 2011; Röpke et al., 2017), e S. lima uma espécie piscívora, 

bentônica e com comportamento migratório (Michael & Ferreira, 1983; Röpke et al., 

2017). Todas as espécies que protagonizaram as coocorrências positivas em anos de seca 

extrema, neutros e de cheia extrema possuíram traços funcionais diversos entre si. 

Contudo, essa substituição indica que não são as mesmas espécies capazes de coocorrer 

positivamente com diversas outras nos anos de seca extrema, ou nos anos neutros e de 

cheia extrema. 

Em anos de seca extrema foram encontrados valores de coocorrência negativa 

mais expressivos entre as espécies de peixes (menores que -0,60), diferente dos anos de 

cheia extrema e neutros (maiores que -0,50). De certa forma, em anos de seca relações 

negativas são mais fortes, sendo que duas espécies se repetem nas principais 

coocorrências negativas, L. pectorale e H. unitaeniatus. Lepthoplosternum pectorale é 

uma espécie invertívora, demersal e com cuidado parental (Ribeiro et al., 2016) e H. 

unitaeniatus é uma espécie piscívora, pelágica e com cuidado parental (Meschiatti & 

Arcifa, 2009; Lima-Filho et al., 2012). Hoplerythrinus unitaeniatus é uma espécie que 

pode apresentar interações positivas intraespecíficas, como caça e territorialismo em 

grupo, que apresenta respiração aérea, o que pode gerar uma vantagem competitiva em 

épocas de seca (Lima Filho et al., 2012). Os resultados deste estudo indicam que quando 

essas espécies ocorrem em algum ambiente em épocas de extrema seca podem fazer com 

que várias outras deixem de ocorrer, por predação, no caso de H. unitaeniatus, ou 

vantagem competitiva. 

Extremos climáticos de pluviosidade e descarga fluvial podem desencadear 

diversas consequências para peixes de água doce, principalmente em planície de 

inundação (Ficke et al., 2007; Oliveira et al., 2015; Bezerra et al., 2018; Alves et al., 2021; 

Andreotti et al., 2021), e      este estudo aponta que as interações bióticas dentro da 

ictiofauna também são afetadas por essas mudanças climáticas. Ademais, assim como as 

estações de seca e de cheia do pulso de inundação possuem padrões nas respostas da 

ictiofauna, predominando as interações bióticas na seca e os fatores abióticos na cheia 

(Junk et al., 1989; Okada et al., 2003; Thomaz et al., 2007), foi observado que o mesmo 

ocorre para anos de extremos climáticos, com interações mais intensas nos anos de seca 

extrema, tanto positivas quanto negativas, do que nos anos de cheia extrema. Entretanto, 

a obtenção de coocorrência de espécies pelo GLLVM permitiu a mitigação da influência 

de diversas variáveis ambientais. Enquanto as interações positivas foram numerosas e 
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diversas em todos os regimes hidrológicos, as espécies H. unitaeniatus e L. pectorale 

aparentam apresentar grande capacidade de eliminar outras espécies dos ambientes da 

PIARP sob condições de seca extrema. Este estudo pode auxiliar em ações de manejo 

frente às mudanças climáticas, contudo, são necessários mais conhecimentos sobre as 

interações bióticas de peixes em diferentes ecossistemas de água doce e planícies de 

inundação para se ter uma noção mais abrangente. 
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3 A INFLUÊNCIA DE UMA BARRAGEM NAS INTERAÇÕES BIÓTICAS 

ENTRE A ICTIOFAUNA DE UMA PLANÍCIE DE INUNDAÇÃO 

NEOTROPICAL 

 

RESUMO 

A construção de barragens impacta a ictiofauna dos ambientes próximos, podendo causar 

alterações nas redes de interações bióticas, incluindo para as áreas à jusante. Foi 

formulada a hipótese de que há diferenças nos padrões de coocorrência entre as espécies 

de peixe antes e após a construção de uma barragem à montante da área de estudo. A 

planície de inundação do alto rio Paraná teve sua ictiofauna amostrada antes da construção 

da barragem de uma usina hidrelétrica à montante (pré-barramento), e após o término de 

sua construção e inundação de seu reservatório (pós-barramento). Modelos generalizados 

multivariados com variáveis latentes permitiram excluir os efeitos das variáveis 

hidrométricas sobre a ictiofauna, amostradas concomitantemente, e obter os valores de 

coocorrência entre as espécies. Foram encontradas diferenças nos padrões de 

coocorrência entre as espécies de peixes da planície de inundação entre os períodos pré-

barramento e pós-barramento, sendo que as coocorrências foram predominantemente 

neutras durante o período pré-barramento, e predominantemente positivas no período 

pós-barramento. Os impactos da barragem à montante afetaram fortemente as 

coocorrências entre espécies bentônicas, e o fortalecimento dessas interações bióticas 

indica sua importância para a resistência das espécies frentes essas perturbações 

ambientais. 

 

Palavras-chave: Competição e predação. GLLVM. Peixes de água doce. Porto 

Primavera. 
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A DAM’S INFFLUENCE ON THE BIOTIC INTERACTIONS BETWEEN THE 

ICHTHYOFAUNA OF A NEOTROPICAL FLOODPLAIN 

 

ABSTRACT 

The construction of dams impacts the ichthyofauna from nearby environments, and can 

trigger changes in its biotic interactions’ network, even in downstream areas. Therefore, 

the hypothesis formulated was that are differences in cooccurrence patterns between fish 

species before and after the construction of a dam upstream the study area. The Upper 

Paraná River floodplain had its ichthyofauna sampled before the dam’s construction of 

an upstream hydroelectric power plant (pré-damming), and after the end of its 

construction and flooding of its reservoir (post-damming). Multivariate generalized 

models with latent variables made it possible to exclude the effects of hydrometric 

variables on the ichthyofauna, currently sampled, and obtain the species cooccurrence 

patterns. This study found differences in the cooccurrence patterns between floodplain 

fish species, once the cooccurrences were predominantly neutral during the pré-damming 

period and predominantly positive during the post-damming period. The impacts caused 

by the upstream dam were felt mainly by benthic species, and its intensification after the 

damming indicates its importance against this kind of human impacts. 

 

Keywords: Competition and predation. Freshwater fishes. GLLVM. Porto Primavera. 
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3.1 Introdução 

 

Os ambientes de água doce e sua biodiversidade fornecem diversos recursos 

naturais importantes para a humanidade, provendo bens e serviços ecossistêmicos, como 

recursos pesqueiros, de importância alimentar e econômica (Dudgeon et al., 2006), bem 

como serviços decorrentes da construção de barragens em sistemas fluviais, como 

geração de energia elétrica, irrigação de áreas agrícolas e oportunidades de recreação e 

navegação (Graf, 1999). Apesar desses serviços, os barramentos causam drásticos 

impactos ambientais (Poff & Schmidt, 2016; Yoshida et al., 2020; Carolli et al., 2023), 

que se tornam mais preocupantes para os peixes de água doce, com suas espécies 

apresentando altas taxas de extinção (Ricciardi & Rasmussen, 1999). A ictiofauna de água 

doce é ameaçada principalmente por sobrepesca, poluição, invasão de espécies e 

construção de barragens (Zhang et al., 2003; Wei et al., 2004; Dudgeon et al., 2006; 

Leuven et al., 2017), onde estes transformam trechos lóticos em ambientes lênticos 

(reservatórios), que possuem condições adversas para diversas espécies dessas espécies 

(Agostinho et al., 2016), e podem suprimir barreiras naturais, possibilitando a invasão de 

espécies de peixes de áreas à jusante (Júlio-Júnior et al., 2009). 

Em ecossistemas de água doce à jusante de barragens são observados outros 

impactos, por exemplo, com a regulação da descarga fluvial, as oscilações sazonais do 

nível hidrométrico se tornam menos intensas, reduzindo e controlando as cheias (Gubiani 

et al., 2007). Também ocorre a retenção de sedimentos nos reservatórios, aumentando a 

transparência da água e causando uma oligotrofização nos trechos abaixo da barragem 

(Stockner et al., 2000; Wohl et al., 2015). Dentre outros efeitos (e.g., Brandt, 2000), essas 

alterações na descarga fluvial e qualidade da água afetam as espécies que vivem nas áreas 

a jusante de barramentos, prejudicando a reprodução e obtenção de alimento de diversos 

peixes de água doce (e.g., Mérona et al., 2001; Mérona et al., 2005; Pelicice et al., 2015; 

Granzotti et al., 2018). 

De forma mais específica, a retenção de matéria orgânica, detrito e nutrientes pela 

presença de barragens à montante pode prejudicar a obtenção de alimento por espécies de 

peixes detritívoras (Mérona et al., 2001; Santos et al., 2020) e invertívoras (Granzotti et 

al., 2018). Ademais, com a regulação das estações de seca e cheia, principalmente com a 

drástica redução de cheias (Gubiani et al., 2007), a menor área terrestre inundada pode 

reduzir a disponibilidade de locais para berçário e proteção contra predadores (Agostinho, 
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1994; Agostinho et al., 2004a), e prejudicar a obtenção de alimentos de origem terrestre 

(Mérona et al., 2005). Entretanto, espécies de peixes piscívoras podem ser beneficiadas 

pela presença de barragens à montante, com o aumento da transparência da água e 

facilitação da captura da presa por predadores visuais (Vašek et al., 2016; Santos et al., 

2017; Fráguas & Pompeu, 2021). A presença de barragens pode gerar alterações nas 

relações predador-presa e na teia trófica da comunidade à jusante (Power et al., 1996; 

Mérona et al., 2001; Zhu et al., 2021). 

De certa forma, as respostas apresentadas por ictiofaunas que vivem abaixo de um 

reservatório parecem indicar uma intensificação das interações bióticas, como 

competição, pela menor disponibilidade de alguns recursos, e predação. Dentre os 

ecossistemas de água doce, planícies de inundação são particularmente sensíveis a 

barragens, uma vez que a força motriz desses ecossistemas é o pulso de inundação (com 

estações bem definidas de seca e cheia) (Junk et al., 1989). As teias tróficas e redes de 

interações em planícies de inundação são influenciadas em grande parte pela 

complexidade e heterogeneidade dos habitats (Angelini & Agostinho, 2005; Bellmore et 

al., 2013; Bellmore et al., 2015), que são fortemente influenciados pelas estações de seca 

e cheia do pulso de inundação (Thomaz et al., 2007), que por sua vez, passa a ser 

controlado pela presença de reservatórios à montante (Gubiani et al., 2007; Alves et al., 

2021). 

O objetivo do presente estudo foi observar as interações das espécies de peixe de 

uma planície de inundação Neotropical antes e após a construção de uma barragem à 

montante. Foi hipotetizado que há diferenças nos padrões de coocorrência entre as 

espécies de peixe em uma planície de inundação entre os períodos anteriores e posteriores 

à construção de uma barragem à montante. A hipótese apresentou a seguinte predição: 

após a construção da barragem à montante, as interações entre as espécies de peixe da 

planície de inundação tendem a ser negativas, com a predominância de relações de 

competição e predação; enquanto no período anterior à construção de barramento, as 

interações tendem a ser predominantemente neutras e positivas. 

 

3.2 Métodos 

 

3.2.1 Área de estudo 
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A área amostrada neste estudo está localizada na parte superior da planície de 

inundação do alto rio Paraná (PIARP), em um remanescente lótico de 250 km de extensão 

e 5.268 km2 de área, localizado à montante do reservatório da Usina Hidrelétrica de Itaipu 

Binacional. A PIARP sofre a influência de uma cascata de reservatórios à montante, no 

rio Paraná e no rio Paranapanema, sendo que a barragem da Usina Hidrelétrica Sérgio 

Motta (Porto Primavera, Brasil) é próxima da área de estudo, com o término de sua 

construção e a inundação de seu reservatório em 1998. A região da PIARP apresenta 

diversos canais secundários, lagos, conectados ou não com trechos lóticos, e dois 

afluentes principais, o rio Baía e o trecho inferior do rio Ivinhema (Agostinho et al. 

2004b). Foram selecionadas 11 estações de amostragem para este estudo, contemplando 

os rios Paraná, Baía e Ivinhema, bem como lagoas e um canal secundário (Fig. 1). 

 

 

Figura 1. Mapa da planície de inundação do alto rio Paraná com as nove estações de 

amostragem usadas neste estudo. 1 – Lagoa Ventura; 2 – Lagoa dos Patos; 3 – Rio 

Ivinhema; 4 – Canal Cortado; 5 – Lagoa do Guaraná; 6 – Rio Baía; 7 – Lagoa Fechada; 

8 – Ressaco do Pau Véio; 9 – Rio Paraná; 10 – Lagoa Pousada das Garças; 11 – Lagoa 

das Garças. 

 

3.2.2 Amostragem 
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As coletas de peixes foram realizadas em dois períodos históricos, antes da 

construção da barragem da Usina Hidrelétrica Sérgio Motta (pré-barramento), nos anos 

de 1987, 1988, 1992, 1993 e 1994, e após a construção da barragem e inundação de seu 

reservatório (1998) (pós-barramento), entre os anos 2000 e 2018. No período pré-

barramento, as coletas foram realizadas mensalmente entre os anos de 1992 e 1993, com 

uma campanha de amostragem em 1987, duas em 1988 e outras duas em 1994. Entre os 

anos de pós-barramento (2000 e 2018) foram realizadas amostragens trimestrais. Neste 

estudo foram utilizadas redes de espera de 20 m de comprimento e diversos tamanhos de 

malhas entre nós adjacentes, utilizadas em regiões próximas à margem dos locais de 

amostragem, operadas por 24 horas e checadas de 8 em 8 horas. Os indivíduos capturados 

foram anestesiados com uso de eugenol e transportados para o laboratório da Base de 

Pesquisa Avançada do Nupélia (Fig. 1), onde foram identificados de acordo com Graça 

& Pavanelli, 2007 e Ota et al., 2018. Foi registrado data e estação de amostragem para 

cada indivíduo coletado. As coletas foram aprovadas pelo Comitê de Ética do Uso de 

Animais da Universidade Estadual de Maringá (CEUA nº 1420221018). 

Foram mensuradas em metros as variações diárias do nível hidrométrico no rio 

Paraná, concomitantemente com as coletas de peixe, a partir de uma régua hidrométrica 

em um trecho lótico do rio dentro da área de estudo, localizada próxima à Base de 

Pesquisa Avançada do Nupélia no município de Porto Rico, Brasil. O nível hidrométrico 

foi usado para calcular diferentes variáveis hidrométricas, com o intuito de obter e retirar 

os seus efeitos sobre a ictiofauna da PIARP, permitindo uma melhor visualização das 

interações bióticas. As variáveis hidrométricas calculadas foram: dia com o mínimo valor 

no nível hidrométrico; dia com o máximo valor no nível hidrométrico; mínimo valor no 

nível hidrométrico; máximo valor no nível hidrométrico; número de dias de seca (nível 

hidrométrico < 2,4 m); número de dias de extrema seca (nível hidrométrico < 2,0 m); 

número de dias de cheia (nível hidrométrico > 3,5 m); número de dias de extrema cheia 

extrema (nível hidrométrico > 4,6 m); número de dias para o nível hidrométrico alcançar 

o máximo valor, partindo do mínimo valor; amplitude do nível hidrométrico; e slope 

(função da amplitude pelo número de dias entre o mínimo e o máximo valor). 

 

3.2.3 Análise de dados 
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Afim de estimar os padrões de coocorrência entre as espécies de peixes foram 

ajustados modelos conjunto de abundância multivariada com variáveis latentes (Warton 

et al., 2015; Niku et al., 2017), feitos a partir de modelos lineares generalizados de 

variáveis latentes (GLLVM: Generalized Linear Latent Variable Models), os quais 

possibilitaram fazer inferências de forma simultânea para toda a ictiofauna. Um GLLVM 

foi ajustado, modelando a abundância das espécies de peixes da PIARP (variáveis 

resposta) em função das variáveis hidrométricas do rio Paraná (variáveis preditoras), com 

o uso de duas variáveis latentes que auxiliaram a explicar as variações. 

Previamente, para evitar problemas de multicolinearidade, foi realizada uma 

seleção nas variáveis preditoras, com o auxílio de correlações de Spearman entre as 

variáveis hidrométricas, com o propósito de identificar quais apresentavam alta 

correlação entre si e que seriam redundantes no modelo. O máximo valor no nível 

hidrométrico apresentou uma alta correlação com as variáveis mínimo valor no nível 

hidrométrico (r = 0,76) e amplitude do nível hidrométrico (r = 0,82); número de dias de 

cheia com número de dias de extrema cheia (r = 0,90); e número de dias de seca com 

número de dias de extrema seca (r = 0,86). As variáveis preditoras mínimo valor no nível 

hidrométrico, amplitude do nível hidrométrico, número de dias de extrema cheia e de 

extrema seca foram removidas das análises posteriores, no caso dos GLLVM. As sete 

variáveis preditoras utilizadas neste estudo foram: dia com o mínimo valor no nível 

hidrométrico, dia com o máximo valor no nível hidrométrico, máximo valor no nível 

hidrométrico, número de dias de seca, número de dias de cheia, número de dias para o 

nível hidrométrico alcançar o máximo valor e slope. 

Os anos amostrados foram classificados em pré-barramento, dados anteriores à 

conclusão do barramento em 1998, e pós-barramento, dados posteriores ao fechamento 

do barramento, com o objetivo de observar se as interações entre essas espécies sofreram 

alterações com a construção da barragem à montante. Assim, foram ajustados dois 

GLLVM, um ajustado para os dados de pré-barramento, e outro para os dados de pós-

barramento. Os GLLVM foram realizados com todas as espécies capturadas, tanto as 

comuns aos períodos pré-barramento e pós-barramento, quanto as exclusivas de cada 

período histórico. A distribuição binomial negativa foi assumida para as variáveis 

respostas (abundância das espécies de peixe). Contudo, como o esforço amostral não foi 

padronizado entre todas as amostragens, o esforço amostral foi usado como variável 

offset. 
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Com a obtenção da matriz de covariância residual resultante do GLLVM, que 

armazena informações sobre as correlações entre as espécies, é possível observar os 

efeitos das interações bióticas entre as espécies de peixes da PIARP, obtendo-se padrões 

de coocorrência residuais, tanto para o período pré-barramento quanto para o período pós-

barramento. Essas correlações podem informar se as espécies estão coocorrendo ou 

deixando de coocorrer por afinidade por variáveis ambientais similares ou distintas, e se 

coocorrem ou deixam de coocorrem por interações bióticas. Os valores de coocorrência 

podem ser interpretados da seguinte forma: coocorrência entre um par de espécies sendo 

maior do que é esperado aleatoriamente ou pela similaridade ambiental (valores de 

coocorrência maiores e distantes de 0), menor do que é esperado aleatoriamente ou pela 

dissimilaridade ambiental (valores de coocorrência negativos e distantes de 0) ou que o 

padrão de coocorrência é neutro ou explicado pelas variáveis ambientais (iguais ou 

próximos de 0). 

Para determinar o quanto a construção da barragem é responsável pelas alterações 

nos padrões de coocorrência entre as espécies, compara-se os valores obtidos das matrizes 

residuais, isto é, os valores das correlações induzidas nos dois períodos (pré-barramento 

e pós-barramento). Para este objetivo, utilizou-se o teste não-paramétrico de Mann-

Whitney-Wilcoxon uma vez que os valores analisados não atendem ao pressuposto de 

normalidade, como visto no teste de Shapiro-Wilk, que retornou um valor-p < 0,001. A 

diferença entre as distribuições dos padrões de coocorrência entre os períodos pré-

barramento e pós-barramento foi calculada a partir do Teste não-paramétrico de Mann-

Whitney-Wilcoxon (significância: valor-p < 0,05). Os resultados foram visualizados e 

interpretados por gráficos criados com o uso dos pacotes “ggplot2” (Wickham et al., 

2016) e “corrplot” (Wei et al., 2017). Todas as análises e gráficos utilizados neste estudo 

foram performadas no programa estatístico R (R Core Team, 2023), por meio da interface 

RStudio, versão 2023.06.0. 

 

3.3 Resultados 

 

Foram amostradas 61 espécies de peixe em comum entre os períodos pré-

barramento e pós-barramento, com 73 espécies amostradas no período pré-barramento e 

130 espécies no período pós-barramento, distribuídas entre 6 ordens e 21 famílias (ver 

Tabela A2 para consultar a lista de espécies). A partir dos valores de coocorrência do 
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GLLVM, performada com a abundância das espécies de peixe em função das variáveis 

hidrométricas, o Teste de Mann-Whitney-Wilcoxon apresentou diferença significativa 

entre as distribuições das coocorrências dos períodos pré-barramento e pós-barramento 

(valor-p < 0,001). O período de pré-barramento apresentou uma média de -0,007, menor 

que a média do período pós-barramento que apresentou o valor de 0,375. De acordo com 

a interpretação visual dos gráficos (Fig. 2), ambos os períodos apresentaram valores de 

coocorrência intensos, com valores positivos maiores do que 0,5, e negativos menores do 

que -0,5. Contudo, os anos de pré-barramento apresentaram 54% das coocorrências entre 

-0,25 e 0,25, enquanto os anos de pós-barramento apresentaram 56% das coocorrências 

entre 0,5 e 1, indicando uma predominância de coocorrências neutras antes do 

barramento, e uma predominância de coocorrências positivas após o barramento, não-

corroborando a predição inicial, em que se esperava valores predominantemente 

negativos no período pós-barramento. 

 

 

Figura 2. Boxplot comparando os padrões de coocorrência entre os períodos pré-

barramento e pós-barramento, contendo a média, desvio padrão, máximo e mínimo. 

 

 Com a interpretação visual dos padrões de coocorrência foi possível observar 

coocorrência predominantemente positivas para o período pós-barramento, com algumas 

poucas espécies que apresentaram coocorrências negativas com diversas outras. Enquanto 

os valores de coocorrência encontram-se mais distribuídos entre negativos, neutros e 



49 
 

positivo no período pré-barramento (Fig. 3). As espécies que apresentaram os principais 

padrões de coocorrência positivos no período pré-barramento (r > 0,65) foram 

Apareiodon affinis (Steindachner, 1879), Cichlasoma paranaense Kullander, 1983, 

Cyphocharax nagelii (Steindachner, 1881), Galeocharax gulo (Cope, 1870), 

Hemisorubim platyrhynchos (Valenciennes, 1840), Hoplias mbigua Azpelicueta, 

Benítez, Aichino, Mendez, 2015, Hoplerythrinus unitaeniatus (Agassiz, 1829),     

Hoplosternum littorale (Hancock, 1828), Iheringichthys labrosus (Lütken, 1874), 

Leporinus friderici (Bloch, 1794), Loricariichthys platymetopon Isbrücker, Nijssen, 

1979, Megaleporinus piavussu (Britski, Birindelli, Garavello, 2012), Plagioscion 

squamosissimus (Heckel, 1840), Salminus brasiliensis (Cuvier, 1816) e Steindachnerina 

insculpta (Fernández-Yépez, 1948). As principais espécies que apresentaram padrões de 

coocorrência negativos no período pré-barramento (r < -0,60) foram A. affinis, 

Catathyridium jenynsii (Günther, 1862), C. paranaense, Galeocharax gulo (Cope, 1870), 

H. mbigua, H. unitaeniatus, H. littorale, Leporinus lacustris Campos, 1945, L. friderici, 

L. platymetopon, M. piavussu, P. squamosissimus e S. brasiliensis. 

Mesmo que de forma geral o período pós-barramento tenha apresentado diversas 

coocorrências positivas, as mais extremas (r > 0,84) foram protagonizadas pelas espécies 

Gymnotus pantanal Fernandes, Albert, Daniel-Silva, Lopes, Crampton, Almeida-Toledo, 

2005, Hemiodus orthonops Eigenmann, Kennedy, 1903, Hypostomus microstomus 

Weber, 1987, Leporinus octofasciatus Steindachner, 1915, L. platymetopon, M. piavussu, 

Myloplus tiete (Eigenmann, Norris, 1900), Parauchenipterus galeatus (Linnaeus, 1766), 

Piabarchus stramineus (Eigenmann, 1908), Pimelodella taenioptera Miranda-Ribeiro, 

1914, Psellogrammus kennedyi (Eigenmann, 1903), Pterygoplichthys ambrosettii 

(Holmberg, 1893), Rhaphiodon vulpinus Spix, Agassiz, 1829, Serrasalmus maculatus 

Kner, 1858 e Trachydoras paraguayensis (Eigenmann, Ward, 1907). Por fim, as espécies 

que apresentaram coocorrências negativas com diversas espécies da PIARP no período 

pós-barramento (r < -0,50) foram H. littorale, L. friderici, L. platymetopon, M. piavussu, 

R. vulpinus, S. maculatus, T. galeatus e T. paraguayensis. 
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Figura 3. Valores de coocorrência de todos os pares de espécies para os períodos pré-

barramento e pós-barramento. 

 

3.4 Discussão 

 

 De forma geral, os padrões de coocorrência entre as espécies de peixe da PIARP 

sofreram alterações após a construção da barragem à montante. Os resultados indicam 

que a construção de barragens pode desencadear mudanças nas interações bióticas entre 

as espécies de peixe de planícies de inundação à jusante. O impacto de barragens não se 

resume à área do seu reservatório, sendo capaz de causar severos impactos à jusante, 

como oligotrofização (Stockner et al., 2000; Wohl et al., 2015), aumento da transparência 

da água (Santos et al., 2017; Fráguas & Pompeu, 2021), mudanças na geomorfologia do 

rio (Ligon et al., 1995; Choi et al., 2005; Pal, 2016), e redução da cheia e porção de terra 

inundada (Ligon et al. 1995; Boulange et al., 2021). Esses efeitos acarretam diferentes 

alterações para as comunidades e ecossistemas à jusante, como perda de vegetação ripária 

(Schöngart et al., 2021) e mudanças na biomassa e número de indivíduos de diferentes 

espécies (Wu et al., 2019; Fráguas & Pompeu, 2021). Este estudo indica que essas 

alterações também ocorrem para as interações bióticas entre os peixes de habitam à 

jusante de barragens. 

A construção de barragens é capaz de desencadear mudanças nas interações 

bióticas da ictiofauna em seu reservatório (Jepsen et al., 2000) e dos tributários à montante 

(Šmejkal et al., 2023), e esse efeito também ocorre para a área à jusante (Ferreira et al., 
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2020). Como sugerido por Mor et al. (2018), a maior estabilidade hídrica e retenção de 

sedimentos causadas pela regulação de fluxo de um barramento à montante, transformou 

uma teia trófica com consumidores primários predominantemente detritívoros para 

consumidores primários predominantemente herbívoros. De forma complementar, 

Fráguas & Pompeu (2021) encontraram que a presença de reservatórios a montante 

alterou a estrutura trófica da ictiofauna, favorecendo espécies piscívoras e onívoras, e 

prejudicando espécies detritívoras. As interações bióticas entre as espécies de peixes 

também podem ser transformadas pela presença de um reservatório à montante. Os 

resultados deste estudo podem complementar os citados anteriormente, colaborando para 

a elucidação dos reais impactos de barramentos sobre as redes de interações bióticas à 

jusante. 

Os resultados encontrados neste estudo não-corroboraram a predição, de que 

haveria uma predominância de coocorrência de espécies negativa no período pós-

barramento, com a intensificação de competição e predação. Na verdade, os valores de 

coocorrência entre as espécies de peixe da PIARP aumentaram no período pós-

barramento, sendo predominantemente positivos. Ademais, no período pré-barramento 

foi encontrada uma predominância de coocorrências neutras, ou seja, coocorrências 

explicadas pelas variáveis hidrológicas e latentes, ou pares de espécies que a presença ou 

ausência de uma em um ambiente não afeta a permanência da outra. A não-aceitação da 

predição pode ser explicada pelo fato do trecho do rio Paraná na PIARP ser amplamente 

impactado por uma cascata de reservatório à montante, bem como por outras ações 

antrópicas, como deterioração da qualidade da água e pesca comercial (Agostinho et al., 

2004a; Agostinho et al., 2004b; Agostinho et al., 2009). Os locais de amostragem do rio 

Ivinhema se encontram dentro do Parque Estadual das Várzeas do Rio Ivinhema, uma 

área protegida e de grande importância para a preservação de diversas espécies de peixes 

(Sanches et al., 2006). Assim, as espécies podem ter se agrupado positivamente nas áreas 

preservadas, passando a coocorrer juntas, evitando locais altamente impactados como o 

rio Paraná no período pós-barramento. 

Outro fato que pode explicar os resultados encontrados é que barramentos podem 

causar grandes modificações nos fatores ambientais dos ecossistemas aquáticos à jusante, 

como aumento da transparência da água, oligotrofização (Stockner et al., 2000; Wohl et 

al., 2015) e maior estabilidade para o fluxo de água (Gubiani et al., 2007; Mor et al., 

2018), sendo que os fatores ambientais, como temperatura e métricas de produtividade, 

não foram utilizados neste estudo. As variáveis ambientais poderiam explicar a 
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predominância de coocorrências positivas no período pós-barramento, em que as espécies 

estariam coocorrendo positivamente por afinidade por características ambientais 

similares, possivelmente encontradas em locais de amostragem mais preservados. 

Ademais, com esses fatores ambientais fortemente alterados, os mesmos podem se tornar 

condições restritivas para a ocorrência e sobrevivência das espécies de peixe nos 

ambientes à jusante do reservatório, prejudicando diferentes estratégias reprodutivas e 

alimentares (e.g., Mérona et al., 2005; Pelicice et al., 2015; Granzotti et al., 2018). Essas 

alterações nas condições ambientais podem transformar toda a rede trófica à jusante de 

reservatórios (Looy et al., 2015; Mor et al., 2018), uma vez que os fatores abióticos e 

bióticos impactam as redes de interações (Silknetter et al., 2015). A predominância de 

coocorrências positivas no período pós-barramento pode indicar a fortalecimento das 

interações bióticas frente às condições restritivas impostas pelo reservatório à montante. 

As alterações nos padrões de coocorrência entre os dois períodos também podem 

ocorrer por diferentes fatores locais. Esses fatores podem apresentar características mais 

determinantes para as interações bióticas entre peixes de água doce do que a construção 

de barragens à montante, pela alta capacidade de migração e dispersão desses animais, 

que possuem maior facilidade de encontrar locais propícios para sua sobrevivência (Wang 

et al., 2011; Silknetter et al., 2015). Contudo, as barragens ainda exercem papel sobre as 

interações bióticas de peixes de água doce, mesmo com a força dos fatores locais (Wang 

et al., 2011). Ademais, diferentes reservatórios e barramentos com características distintas 

podem desencadear diferentes efeitos sobre as interações entre a ictiofauna (Baumgartner 

et al., 2019), a distância entre a área de estudo e a barragem também pode afetar seus 

efeitos sobre as teias tróficas (Mor et al., 2018). 

 Com relação aos pares de coocorrência positivos mais expressivos nos dois 

períodos, algumas espécies compartilham traços funcionais em comum. Muitas espécies 

ocupam a região bentônica nos ecossistemas aquáticos, sendo as principais do período 

pré-barramento A. affinis, C. paranaense, C. nagelii, G. gulo, H. mbigua, L. friderici, M. 

piavussu, P. squamosissimus e S. insculpta. Essas espécies ainda apresentaram 

coocorrências positivas no período pós-barramento, mas com exceção de M. piavussu, 

outras espécies bentônicas apresentaram coocorrências positivas maiores, que foram G. 

pantanal, H. orthonops, L. octofasciatus, M. tiete, P. galeatus, P. stramineus, P. 

ambrosetti, P. kennedyi, S. maculatus e T. paraguayensis (Goulding & Carvalho, 1982; 

Ah-King et al., 2004; Peretti & Andrian, 2004; Novakowski et al., 2008; Corrêa et al., 

2011; Gubiani et al., 2012; Teresa et al., 2015; Arbour & López-Fernández, 2016). Muitas 
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dessas espécies bentônicas também apresentaram coocorrências negativas com as demais 

espécies de peixes da PIARP em ambos os períodos, como C. paranaense, G. gulo, H. 

mbigua, L. friderici, M. piavussu e P. squamosissimus para o período pré-barramento, e 

L. friderici, M. piavussu, S. maculatus e T. paraguayensis para o período pós-barramento. 

Em planícies de inundação as estações de cheia possuem grande influência sobre 

suas comunidades (Junk et al., 1989), aumentando a área inundada e gerando novos 

ambientes para as espécies aquáticas (Agostinho, 1994; Agostinho et al., 2004a; Mérona 

et al., 2005). Eventos de cheia podem desempenhar um importante papel sobre a 

ictiofauna bentônica (Winemiller et al., 2006; Mormul et al., 2012). Com a construção da 

barragem à montante, e consequente controle e redução da cheia (Gubiani et al., 2007; 

Alves et al., 2021), novas interações positivas e fortes surgiram nessa região da coluna 

d’água, indicando que a construção de uma barragem pode afetar as interações entre as 

espécies de peixes bentônicas à jusante. Algumas espécies, bentônicas ou não, 

apresentaram fortes coocorrências positivas e negativas no período pós-barramento, como 

L. platymetopon, M. piavussu, R. vulpinus, S. maculatus e T. paraguayensis, o que pode 

indicar que essas espécies desempenham um importante papel nas redes de interações 

bióticas (Lau et al., 2017). Assim, com os efeitos desencadeados pela presença de um 

barramento à montante, essas espécies podem ter se tornado espécies de grande 

importância para as interações da ictiofauna da PIARP, uma vez que não predominavam 

entre as interações mais fortes no período pré-barramento. Com exceção de L. 

platymetopon e M. piavussu, que continuaram apresentando valores de coocorrência altos 

tanto antes quanto após o barramento. 

 Este estudo indica que a construção de barragens pode afetar as interações de 

espécies da ictiofauna à jusante, principalmente de planícies de inundação. Barragens à 

montante podem transformar interações predominantemente neutras para interações 

predominantemente positivas, por alterações nos fatores ambientais e modificando as 

áreas ideais para a ocorrência dessas espécies, que tendem a se agrupar em 

compartimentos mais conservados. Contudo, essas alterações podem apresentar 

diferentes respostas de acordo com as métricas utilizadas, distância da área de estudo e 

características da própria barragem (Mor et al., 2018; Baumgartner et al., 2019). Ainda 

assim, essas alterações existem, sendo que o favorecimento ou desfavorecimento de 

algumas estratégias de história de vida pela presença da barragem a montante pode 

acarretar mudanças em toda a rede de interações bióticas, principalmente para espécies 
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bentônicas. Assim, as redes de interações bióticas podem desempenhar um importante 

papel frente à construção de barramentos. 
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MATERIAL SUPLEMENTAR 

TABELA A1 - Lista de espécies de peixes amostradas em “Efeito de cheias e secas 

extremas sobre os padrões de coocorrência entre as espécies de peixes de uma planície 

de inundação Neotropical”. 

Espécies 

CHARACIFORMES 

Acestrorhynchidae 

Acestrorhynchus lacustris (Lütken, 1875) 

Acestrorhynchus pantaneiro Menezes, 1992 

Anostomidae 

Leporellus vittatus (Valenciennes, 1850) 

Leporinus friderici (Bloch, 1794) 

Leporinus lacustris Campos, 1945 

Leporinus octofasciatus Steindachner, 1915 

Megaleporinus macrocephalus (Garavello, Britski, 1988) 

Megaleporinus obtusidens (Valenciennes, 1836) 

Megaleporinus piavussu (Britski, Birindelli, Garavello, 2012) 

Schizodon altoparanae Garavello, Britski, 1990 

Schizodon borellii (Boulenger, 1900) 

Schizodon nasutus Kner, 1858 

Bryconidae 

Brycon hilarii (Valenciennes, 1850) 

Brycon orbignyanus (Valenciennes, 1850) 

Salminus brasiliensis (Cuvier, 1816) 

Salminus hilarii Valenciennes, 1850 

Characidae 

Astyanax aff. fasciatus (Cuvier, 1819) 

Astyanax lacustris (Lütken, 1875) 

Astyanax schubarti Britski, 1964 

Moenkhausia cf. gracilima Eigenmann, 1908  

Moenkhausia aff. intermedia Eigenmann, 1908 

Oligosarcus pintoi Campos, 1945 

Psellogrammus kennedyi (Eigenmann, 1903) 

Galeocharax gulo (Cope, 1870) 

Roeboides descalvadensis Fowler, 1932 

Curimatidae 

Cyphocharax modestus (Fernández-Yépez, 1948) 

Cyphocharax nagelii (Steindachner, 1881) 

Steindachnerina brevipinna (Eigenmann, Eigenmann, 1889) 

Cynodontidae 

Rhaphiodon vulpinus Spix, Agassiz, 1829 

Erythrinidae 

Erythrinus erythrinus (Bloch, Schneider, 1801) 

Hoplerythrinus unitaeniatus (Agassiz, 1829) 
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Hoplias mbigua Azpelicueta, Benítez, Aichino, Mendez, 2015  

Hoplias sp. 2 

Hemiodontidae 

Hemiodus orthonops Eigenmann, Kennedy, 1903 

Parodontidae 

Apareiodon affinis (Steindachner, 1879) 

Parodon nasus Kner, 1859 

Prochilodontidae 

Prochilodus lineatus (Valenciennes, 1836) 

Serrasalmidae 

Colossoma macropomum (Cuvier, 1818) 

Metynnis lippincottianus (Cope, 1870) 

Myloplus tiete (Eigenmann, Norris, 1900) 

Piaractus mesopotamicus (Holmberg, 1887) 

Serrasalmus maculatus Kner, 1858 

Serrasalmus marginatus Valenciennes, 1837 

Stevardiinae 

Piabarchus stramineus (Eigenmann, 1908) 

Triportheidae 

Triportheus nematurus (Kner, 1858) 

CICHLIFORMES 

Cichlidae 

Aequidens plagiozonatus Kullander, 1984 

Astronotus crassipinnis (Heckel, 1840) 

Cichla kelberi Kullander, Ferreira, 2006 

Cichla piquiti Kullander, Ferreira, 2006 

Cichlasoma paranaense Kullander, 1983 

Crenicichla britskii Kullander, 1982 

Crenicichla haroldoi Luengo, Britski, 1974 

Crenicichla jaguarensis Haseman, 1911 

Geophagus sveni Lucinda, Lucena, Assis, 2010 

Laetacara araguaiae Ottoni, Costa, 2009 

Satanoperca setepele Ota, Deprá, Kullander, Graça & Pavanelli, 2021 

CYPRINODONTIFORMES 

Sciaenidae 

Plagioscion squamosissimus (Heckel, 1840) 

GYMNOTIFORMES 

Apteronotidae 

Apteronotus ellisi (Arámburu, 1957) 

Apteronotus cf. caudimaculosus Santana, 2003 

Gymnotidae 

Gymnotus inaequilabiatus (Valenciennes, 1839) 

Gymnotus pantanal Fernandes, Albert, Daniel-Silva, Lopes, Crampton, 

Almeida-Toledo, 2005 

Gymnotus paraguensis Albert, Crampton, 2003 

Gymnotus sylvius Albert, Fernandes-Matioli, 1999 

Hypopomidae 

Brachyhypopomus gauderio Giora, Malabarba, 2009 
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Rhamphichthyidae 

Rhamphichthys hahni (Meinken, 1937) 

Sternopygidae 

Eigenmannia trilineata López, Castello, 1966 

Eigenmannia virescens (Valenciennes, 1836) 

Sternopygus macrurus (Bloch, Schneider, 1801) 

MYLIOBATIFORMES 

Potamotrygonidae 

Potamotrygon amandae Loboda, Carvalho, 2013 

PLEURONECTIFORMES 

Achiridae 

Catathyridium jenynsii (Günther, 1862) 

SILURIFORMES 

Auchenipteridae 

Ageneiosus inermis (Linnaeus, 1766) 

Ageneiosus militaris Valenciennes, 1836 

Ageneiosus ucayalensis Castelnau, 1855 

Auchenipterus osteomystax (Miranda Ribeiro, 1918) 

Parauchenipterus galeatus (Linnaeus, 1766) 

Callichthyidae 

Callichthys callichthys (Linnaeus, 1758) 

Hoplosternum littorale (Hancock, 1828) 

Lepthoplosternum pectorale (Boulenger, 1895) 

Clariidae 

Clarias gariepinus (Burchell, 1822) 

Doradidae 

Platydoras armatulus (Valenciennes, 1840) 

Pterodoras granulosus (Valenciennes, 1821) 

Rhinodoras dorbignyi (Kner, 1855) 

Trachydoras paraguayensis (Eigenmann, Ward, 1907) 

Heptapteridae 

Pimelodella avanhandavae Eigenmann, 1917 

Pimelodella gracilis (Valenciennes, 1835) 

Pimelodella taenioptera Miranda-Ribeiro, 1914 

Rhamdia quelen (Quoy, Gaimard, 1824) 

Hypostominae 

Hypostomus albopunctatus (Regan, 1908) 

Hypostomus ancistroides (Ihering, 1911) 

Hypostomus cochliodon Kner, 1854 

Hypostomus commersoni Valenciennes, 1836 

Hypostomus hermanni (Ihering, 1905) 

Hypostomus iheringii (Regan, 1908) 

Hypostomus microstomus Weber, 1987 

Hypostomus regani (Ihering, 1905) 

Hypostomus cf. strigaticeps (Regan, 1908) 

Hypostomus ternetzi (Boulenger, 1895) 

Megalancistrus parananus (Peters, 1881) 
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Pterygoplichthys ambrosettii (Holmberg, 1893) 

Loricariinae 

Farlowella hahni Meinken, 1937 

Loricaria prolixa Isbrücker, Nijssen, 1978 

Loricariichthys platymetopon Isbrücker, Nijssen, 1979 

Loricariichthys rostratus Reis, Pereira, 2000 

Pimelodidae 

Hemisorubim platyrhynchos (Valenciennes, 1840) 

Hypophthalmus oremaculatus Nani, Fuster, 1947 

Iheringichthys labrosus (Lütken, 1874) 

Megalonema platanum (Günther, 1880) 

Pimelodus maculatus Lacépède, 1803 

Pimelodus microstoma Steindachner, 1877 

Pimelodus ornatus Kner, 1858 

Pinirampus pirinampu (Agassiz, 1829) 

Pseudoplatystoma corruscans (Spix, Agassiz, 1829) 

Pseudoplatystoma reticulatum Eigenmann, Eigenmann, 1889 

Sorubim lima (Bloch, Schneider, 1801) 

Zungaro jahu (Ihering, 1898) 

Rhinelepinae 

Rhinelepis aspera Spix, Agassiz, 1829 

SYNBRANCHIFORMES 

Synbranchidae 

Synbranchus marmoratus Bloch, 1795 
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TABELA A2 - Lista de espécies de peixes amostradas em “A influência de uma barragem 

nas interações bióticas entre a ictiofauna de uma planície de inundação Neotropical”. 

Espécies 

CHARACIFORMES 

Acestrorhynchidae 

Acestrorhynchus lacustris (Lütken, 1875) 

Acestrorhynchus pantaneiro Menezes, 1992 

Anostomidae 

Leporellus vittatus (Valenciennes, 1850) 

Leporinus friderici (Bloch, 1794) 

Leporinus lacustris Campos, 1945 

Leporinus octofasciatus Steindachner, 1915 

Leporinus sp. 

Megaleporinus macrocephalus (Garavello, Britski, 1988) 

Megaleporinus obtusidens (Valenciennes, 1836) 

Megaleporinus piavussu (Britski, Birindelli, Garavello, 2012) 

Schizodon altoparanae Garavello, Britski, 1990 

Schizodon borellii (Boulenger, 1900) 

Schizodon nasutus Kner, 1858 

Bryconidae 

Brycon hilarii (Valenciennes, 1850) 

Brycon orbignyanus (Valenciennes, 1850) 

Salminus brasiliensis (Cuvier, 1816) 

Salminus hilarii Valenciennes, 1850 

Characidae 

Astyanax lacustris (Lütken, 1875) 

Astyanax schubarti Britski, 1964 

Moenkhausia intermedia Eigenmann, 1908 

Psellogrammus kennedyi (Eigenmann, 1903) 

Galeocharax gulo (Cope, 1870) 

Roeboides descalvadensis Fowler, 1932 

Curimatidae 

Cyphocharax modestus (Fernández-Yépez, 1948) 

Cyphocharax nagelii (Steindachner, 1881) 

Steindachnerina brevipinna (Eigenmann, Eigenmann, 1889) 

Steindachnerina insculpta (Fernández-Yépez, 1948) 

Steindachnerina sp. 

Cynodontidae 

Rhaphiodon vulpinus Spix, Agassiz, 1829 

Erythrinidae 

Erythrinus erythrinus (Bloch, Schneider, 1801) 

Hoplerythrinus unitaeniatus (Agassiz, 1829) 

Hoplias mbigua Azpelicueta, Benítez, Aichino, Mendez, 2015 

Hoplias misionera Rosso, Mabragaña, González-Castro, Delpiani, Avigliano, 

Schenone, Días de Astarloa, 2016 
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Hoplias sp. 2 

Hoplias sp. 

Hemiodontidae 

Hemiodus orthonops Eigenmann, Kennedy, 1903 

Parodontidae 

Apareiodon affinis (Steindachner, 1879) 

Prochilodontidae 

Prochilodus lineatus (Valenciennes, 1836) 

Serrasalmidae 

Colossoma macropomum (Cuvier, 1818) 

Metynnis lippincottianus (Cope, 1870) 

Myloplus tiete (Eigenmann, Norris, 1900) 

Piaractus mesopotamicus (Holmberg, 1887) 

Serrasalmus maculatus Kner, 1858 

Serrasalmus marginatus Valenciennes, 1837 

Stevardiinae 

Piabarchus stramineus (Eigenmann, 1908) 

Triportheidae 

Triportheus nematurus (Kner, 1858) 

CICHLIFORMES 

Cichlidae 

Aequidens plagiozonatus Kullander, 1984 

Astronotus crassipinnis (Heckel, 1840) 

Cichla kelberi Kullander, Ferreira, 2006 

Cichla piquiti Kullander, Ferreira, 2006 

Cichla sp. 

Cichlasoma paranaense Kullander, 1983 

Crenicichla britskii Kullander, 1982 

Crenicichla jaguarensis Haseman, 1911 

Crenicichla sp. 

Geophagus sveni Lucinda, Lucena, Assis, 2010 

Laetacara araguaiae Ottoni, Costa, 2009 

Satanoperca setepele Ota, Deprá, Kullander, Graça & Pavanelli, 2021 

CYPRINODONTIFORMES 

Sciaenidae 

Plagioscion squamosissimus (Heckel, 1840) 

GYMNOTIFORMES 

Apteronotidae 

Apteronotus ellisi (Arámburu, 1957) 

Apteronotus aff. albifrons (Linnaeus, 1766) 

Gymnotidae 

Gymnotus inaequilabiatus (Valenciennes, 1839) 

Gymnotus pantanal Fernandes, Albert, Daniel-Silva, Lopes, Crampton, Almeida-

Toledo, 2005 

Gymnotus paraguensis Albert, Crampton, 2003 

Gymnotus sylvius Albert, Fernandes-Matioli, 1999 

Gymnotus sp. 

Hypopomidae 
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Brachyhypopomus gauderio Giora, Malabarba, 2009 

Rhamphichthyidae 

Rhamphichthys hahni (Meinken, 1937) 

Sternopygidae 

Eigenmannia guairaca Peixoto, Dutra, Wosiacki, 2015 

Eigenmannia trilineata López, Castello, 1966 

Eigenmannia virescens (Valenciennes, 1836) 

Sternopygus macrurus (Bloch, Schneider, 1801) 

MYLIOBATIFORMES 

Potamotrygonidae 

Potamotrygon amandae Loboda, Carvalho, 2013 

Potamotrygon cf. falkneri Castex, Maciel, 1963 

Potamotrygon sp. 

PLEURONECTIFORMES 

Achiridae 

Catathyridium jenynsii (Günther, 1862) 

SILURIFORMES 

Auchenipteridae 

Ageneiosus inermis (Linnaeus, 1766) 

Ageneiosus militaris Valenciennes, 1836 

Ageneiosus ucayalensis Castelnau, 1855 

Auchenipterus osteomystax (Miranda Ribeiro, 1918) 

Parauchenipterus galeatus (Linnaeus, 1766) 

Trachelyopterus sp. 

Callichthyidae 

Callichthys callichthys (Linnaeus, 1758) 

Hoplosternum littorale (Hancock, 1828) 

Lepthoplosternum pectorale (Boulenger, 1895) 

Clariidae 

Clarias gariepinus (Burchell, 1822) 

Doradidae 

Ossancora eigenmanni (Boulenger, 1895) 

Platydoras armatulus (Valenciennes, 1840) 

Pterodoras granulosus (Valenciennes, 1821) 

Rhinodoras dorbignyi (Kner, 1855) 

Trachydoras paraguayensis (Eigenmann, Ward, 1907) 

Heptapteridae 

Pimelodella avanhandavae Eigenmann, 1917 

Pimelodella gracilis (Valenciennes, 1835) 

Pimelodus mysteriosus Azpelicueta, 1998 

Pimelodella taenioptera Miranda-Ribeiro, 1914 

Pimelodella sp. 

Rhamdia quelen (Quoy, Gaimard, 1824) 

Hypostominae 

Hypostomus albopunctatus (Regan, 1908) 

Hypostomus ancistroides (Ihering, 1911) 

Hypostomus cochliodon Kner, 1854 

Hypostomus commersoni Valenciennes, 1836 
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Hypostomus hermanni (Ihering, 1905) 

Hypostomus iheringii (Regan, 1908) 

Hypostomus microstomus Weber, 1987 

Hypostomus regani (Ihering, 1905) 

Hypostomus cf. strigaticeps (Regan, 1908) 

Hypostomus ternetzi (Boulenger, 1895) 

Megalancistrus parananus (Peters, 1881) 

Pterygoplichthys ambrosettii (Holmberg, 1893) 

Loricariinae 

Loricaria prolixa Isbrücker, Nijssen, 1978 

Loricaria sp. 

Loricariichthys platymetopon Isbrücker, Nijssen, 1979 

Loricariichthys rostratus Reis, Pereira, 2000 

Pimelodidae 

Hemisorubim platyrhynchos (Valenciennes, 1840) 

Hypophthalmus oremaculatus Nani, Fuster, 1947 

Iheringichthys labrosus (Lütken, 1874) 

Megalonema platanum (Günther, 1880) 

Pimelodus maculatus Lacépède, 1803 

Pimelodus microstoma Steindachner, 1877 

Pimelodus ornatus Kner, 1858 

Pinirampus pirinampu (Agassiz, 1829) 

Pseudoplatystoma corruscans (Spix, Agassiz, 1829) 

Pseudoplatystoma reticulatum Eigenmann, Eigenmann, 1889 

Pseudoplatystoma sp. 

Sorubim lima (Bloch, Schneider, 1801) 

Zungaro jahu (Ihering, 1898) 

Rhinelepinae 

Rhinelepis aspera Spix, Agassiz, 1829 

SYNBRANCHIFORMES 

Synbranchidae 

Synbranchus marmoratus Bloch, 1795 
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4 CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

Os resultados apontam para a importância das interações bióticas entre as espécies 

de peixes frente os impactos causados pelas ações antrópicas, uma vez que períodos de 

seca extrema e posteriores à construção de uma barragem a montante desencadearam na 

intensificação dos padrões de coocorrência de espécies. Para os eventos de secas 

extremas, foi possível observar uma intensificação dos valores de coocorrência (tanto 

positivos quanto negativos), mas para o período pós-barramento houve uma 

predominância de valores de coocorrências positivas. Esses resultados indicam que não 

somente as interações bióticas entre peixes reagem a esses impactos humanos, mas 

também podem possuir um importante papel sobre a ocorrência e sobrevivência das 

espécies. As espécies H. unitaeniatus e L. pectorale apresentaram fortes coocorrências 

negativas em anos de seca extrema, indicando que sob essas condições podem eliminar 

diversas outras espécies de peixes dos ambientes onde habitam. Com a construção da 

barragem à montante, observou-se um forte impacto sobre a ictiofauna bentônica, 

sofrendo intensas transformações com a influência do barramento. Assim, os resultados 

deste estudo ressaltam a importância de se entender como as redes de interações bióticas 

funcionam e reagem aos diferentes impactos humanos, e qual a sua importância para as 

comunidades naturais frente às ações antrópicas. 

 

 


