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Resumo 
A disseminação e o estabelecimento de espécies amazônicas fora de suas regiões nativas 
são impulsionados por atividades humanas como o comércio, a aquicultura e a indústria de 
peixes ornamentais. Este estudo investiga a distribuição global de peixes amazônicos de 
água doce (PAD) e apresenta um estudo de caso aprofundado na bacia do alto Paraná 
(Brasil) para avaliar possíveis efeitos de longo prazo sobre a ictiofauna. Compilamos um 
conjunto abrangente de dados provenientes de múltiplas fontes: (1) registros globais de 
ocorrência obtidos do Global Biodiversity Information Facility (GBIF) entre 1980 e junho 
de 2024 e (2) dados primários de monitoramento de longo prazo da ictiofauna coletados 
entre 1992 e 2015 em quatro reservatórios da bacia do alto Paraná. As ocorrências globais 
foram agregadas em polígonos de distribuição por país para estimar a riqueza de espécies 
por nação, a fim de destacar regiões com alto risco de invasão. No estudo de caso da bacia 
do alto Paraná, a presença de PAD foi determinada por meio de uma matriz de presença-
ausência, e as tendências temporais em riqueza e proporção relativa foram analisadas 
usando modelos lineares. Nossos resultados, baseados em 76.796 registros de 280 espécies 
de PAD, revelam um aumento expressivo nas ocorrências de PAD fora da bacia Amazônica, 
particularmente na América do Sul, Sudeste Asiático e Estados Unidos. No rio Paraná, 
tanto a riqueza quanto a proporção de PAD aumentaram ao longo do tempo. Esses achados 
confirmam a expansão e disseminação de peixes amazônicos como um fenômeno distinto 
que contribui para a homogeneização biótica das faunas de água doce, com possíveis 
consequências para a biodiversidade nativa e o funcionamento dos ecossistemas. 
 
Introdução 
A invasão biológica é um processo que envolve a aquisição de um propágulo em sua área 
de distribuição natural, seu transporte para uma nova região e a subsequente introdução, 
estabelecimento e dispersão no novo ambiente, frequentemente resultando em impactos 
negativos sobre o ecossistema e a biodiversidade local (Blackburn et al., 2011; Lockwood 
et al., 2013; veja Figura 1). Tal processo ocorre em todos os tipos de ecossistemas, e seus 
impactos em pequenas ou grandes escalas são de grande preocupação para a conservação 
de sistemas naturais e artificiais (Lockwood et al., 2013). A presença emergente de espécies 
neotropicais, especialmente amazônicas, fora de suas regiões nativas aponta para um 
fenômeno crescente, embora ainda pouco explorado no Antropoceno (Bezerra et al., 2019; 
Vitule et al., 2019).  

Essa expansão de peixes amazônicos de água doce (PAD) pode levar à dominância dessas 
espécies em novas áreas (Bezerra et al., 2019; Vitule et al., 2019), alterando os padrões de 
biodiversidade e potencialmente deslocando ou até mesmo levando peixes nativos à 
extinção, provocando desequilíbrios nas dinâmicas ecológicas e reduzindo a diversidade 
genética e de espécies (Orlandi Neto et al., 2024). Apesar do crescente interesse pelo 
fenômeno geral da homogeneização biótica, nossa compreensão dessa expansão como uma 
tendência global específica dentro do Homogenoceno (Padial et al., 2020) ainda é limitada, 
especialmente considerando sua interação com outros processos globais como a 
globalização e as mudanças climáticas. Além disso, o aumento de espécies introduzidas, 
especialmente as invasoras, contribui para a homogeneização biótica, com impactos 
complexos e disruptivos sobre as comunidades nativas (Rahel, 2000). 
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A bacia Amazônica é a maior do mundo (>6 milhões de km²) e uma das regiões mais 
biodiversas do planeta (Dagosta & Pinna, 2019). Ela abriga mais de 10% de todas as 
espécies conhecidas de plantas e vertebrados em apenas 0,5% da superfície terrestre (Albert 
et al., 2023). Entre suas cerca de 40.000 espécies de plantas, 1.300 espécies de aves e mais 
de 1.000 anfíbios, a região conta com mais de 2.700 espécies de peixes de água doce, 
refletindo seu elevado nível de biodiversidade aquática (Dagosta & Pinna, 2019). Desde as 
primeiras expedições europeias, a biodiversidade amazônica tem atraído interesse científico 
e público, sendo valorizada mundialmente por seus recursos únicos e funções ecológicas 
(Darwin, 1845; Dagosta & Pinna, 2019; Fearnside, 2021). Assim, muitas espécies 
amazônicas têm sido amplamente exportadas para fins comerciais, científicos e de 
conservação (Magalhães et al., 2020, 2024; Albert et al., 2023). 

Embora muitos biólogos tenham expressado preocupação com a invasão biológica — um 
dos principais motores da perda de biodiversidade no Antropoceno (Pyšek et al., 2020) — 
ainda são escassas as avaliações sobre o aumento da ocorrência de espécies originárias de 
regiões altamente biodiversas para outras áreas. Regiões com alta biodiversidade, como a 
Amazônia, podem atuar como fontes de espécies introduzidas em ambientes menos 
biodiversos (Fitzgerald et al., 2016). Estudos recentes destacam o potencial de espécies 
amazônicas para invadir regiões fora de suas áreas nativas, com foco especial nos peixes de 
água doce amazônicos (por exemplo, Franco et al., 2022; Mohamed et al., 2023; Wyman-
Grothem et al., 2024). Outros grupos de organismos, como moluscos (Darrigran et al., 
2023), decápodes (Rosa et al., 2021), aves (Mori et al., 2017) e plantas aquáticas (Abba & 
Sankarannair, 2024), também têm sido relatados como invasores. Bacias hidrográficas na 
África, Ásia, América Central e América do Norte são particularmente citadas como 
vulneráveis aos PAD devido às condições climáticas semelhantes e à popularidade dessas 
espécies em diversos vetores de comércio e transporte (Tuckett et al., 2017; Marková et al., 
2020; Saba et al., 2020; Franco et al., 2022; Wyman-Grothem et al., 2024). 

As tendências da globalização facilitaram significativamente o comércio de espécies, 
aumentando a introdução e a disseminação de espécies não-nativas (Bezerra et al., 2019; 
Vitule et al., 2019; Magalhães et al., 2020). Os principais vetores para introduções de 
peixes amazônicos de água doce (PAD) incluem a aquicultura, o comércio de peixes 
ornamentais, o repovoamento, a pesca esportiva e o uso como isca (Gubiani et al., 2018). 
Espera-se que esses vetores se expandam rapidamente devido à crescente demanda humana 
por espécies de peixes não nativos e ao cultivo dessas espécies como forma de compensar 
os impactos climáticos sobre populações nativas (Britton, 2023). O comércio de peixes 
ornamentais, atualmente uma indústria bilionária que envolve mais de 125 países e mais de 
2.500 espécies (Dey, 2016), contribui tanto para o aumento da riqueza de espécies não 
nativas quanto para o número de indivíduos liberados por espécie, criando maior pressão de 
propágulos para que os PAD se estabeleçam em novos ambientes (Magalhães et al., 2020). 

O aquecimento global pode acelerar ainda mais esses processos ao favorecer espécies 
termofílicas, promovendo sua expansão para áreas com condições térmicas adequadas 
(Waldock et al., 2018). Isso facilita a disseminação de espécies adaptadas ao calor, como os 
peixes tropicais de água doce, em regiões anteriormente inadequadas para sua 
sobrevivência (Rolls et al., 2017). A bacia do rio Paraná (Brasil) e a Flórida Peninsular 
(Estados Unidos) são particularmente vulneráveis às invasões por PAD, tornando-se áreas 
focais para monitoramento (Tuckett et al., 2017; Rocha et al., 2023).  
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Neste estudo, avaliamos o risco global do aumento das ocorrências de PAD, com foco 
analítico mais detalhado em um estudo de caso na bacia do alto rio Paraná. 
Especificamente, objetivamos: (1) avaliar os registros globais atuais e a riqueza de espécies 
de PAD fora de seu habitat nativo, e (2) explorar os padrões espaciais e temporais de 
registros, riqueza e proporção de PAD no rio Paraná, no Brasil, o oitavo rio mais longo do 
mundo e o mais longo da América do Sul (~4.880 km), depois do rio Amazonas. 
Hipotetizamos que os registros globais e a riqueza de espécies de PAD estão aumentando 
fora de seu habitat nativo, particularmente em regiões geograficamente próximas com 
condições ambientais semelhantes.  
 

 
Figura 1. Resumo do estado do conhecimento sobre os estágios do processo de invasão, 
principais controladores e barreiras. O conteúdo dessa figura de resumo foi derivado da 
literatura de Blackburn et al. (2011) e Lockwood et al. (2013). 
 
Metodologia 
A lista de PAD foi obtida a partir de listas de verificação da ictiofauna da bacia amazônica, 
incluindo os rios Tocantins e Araguaia, mantendo apenas espécies nativas com registros 
válidos de ocorrência (Jézéquel et al., 2020; Chamon et al., 2022). A nomenclatura 
taxonômica foi padronizada utilizando os nomes científicos válidos do Eschmeyer’s 
Catalog of Fishes. Utilizamos a base de dados do Global Biodiversity Information Facility 
(GBIF) (www.gbif.org) para extrair registros globais dessas espécies entre 1980 e junho de 
2024.  

Para melhorar a qualidade do conjunto de dados, aplicamos os seguintes critérios: (1) 
registros sem coordenadas foram excluídos; (2) foram mantidos apenas os registros 
classificados como “human observation” ou “machine observation”; (3) registros 
duplicados potenciais para a mesma espécie, data de coleta, tipo de registro e coordenadas 
foram removidos; (4) registros geograficamente anômalos (por exemplo, ocorrências no 
oceano) e registros dentro da bacia amazônica e espécies obrigatoriamente marinhas foram 
excluídos. Como muitas espécies da bacia amazônica também são nativas em áreas 
adjacentes (por exemplo, a bacia do Orinoco e os rios costeiros da Guiana), registros em 
que essas espécies são categorizadas como nativas nessas regiões (segundo Tedesco et al., 
2017) também foram excluídos. 

As ocorrências georreferenciadas das espécies (coordenadas de latitude e longitude – WGS 
84) foram convertidas em polígonos de distribuição por país, permitindo quantificar a 

http://www.gbif.org/
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riqueza total de PAD em cada país. Preferimos o uso de polígonos em vez da contagem de 
pontos em uma grade para evitar suposições sobre a resolução espacial ideal a ser utilizada. 
 
Área do estudo de caso e análises 
Utilizamos dados coletados pelo programa de manejo pesqueiro da Companhia Energética 
de São Paulo (CESP), realizados trimestralmente de 1992 a 2015 (exceto em 1994, quando 
não houve amostragem) em quatro reservatórios do terço superior da bacia do alto rio 
Paraná (Ilha Solteira, Três Irmãos, Porto Primavera e Jupiá), com amostragens em 14 
pontos (Fig. 2). Os peixes foram coletados com redes de emalhar (malhas de 30 a 200 mm) 
armadas por 24 horas. Indivíduos não identificados até o nível de espécie foram omitidos. 
Para a matriz de dados de presença-ausência, a espécie de peixe foi categorizada como PAD 
se fosse não-nativa no local e fosse nativa da região amazônica, segundo listas previamente 
estabelecidas (Jézéquel et al., 2020; Chamon et al., 2022; Dagosta et al., 2024). A matriz de 
presença-ausência da ictiofauna foi agrupada anualmente para cada ponto de amostragem 
de cada reservatório. 

Para investigar as tendências temporais da invasão de PAD, utilizamos tanto a riqueza 
quanto a proporção de PAD como variáveis-resposta. A riqueza de PAD foi calculada 
contando o número de espécies da categoria, enquanto a proporção foi determinada 
dividindo a riqueza de PAD pela riqueza total. Ambos os índices foram calculados por ano 
e por ponto amostral para cada reservatório (local). Para os modelos que usaram dados 
combinados de todos os reservatórios, incluímos “ano” como efeito fixo e “nome do 
reservatório” como efeito aleatório, a fim de considerar variações espaciais, utilizando 
modelos de regressão com efeitos mistos. Para os modelos com dados locais (de cada 
reservatório), empregamos modelos lineares generalizados (GLM). A família de 
distribuição Gaussiana foi utilizada nas regressões de riqueza de PAD, e os resíduos dos 
modelos foram inspecionados visualmente para avaliar as premissas de normalidade (Zuur 
et al., 2007). Quando aplicável, utilizou-se a distribuição Gama, por ser mais adequada a 
dados contínuos como índices. A família binomial foi utilizada nas regressões da proporção 
de PAD por ser apropriada ao tipo de dado (Zuur et al., 2007). Calculamos a proporção da 
variância explicada pelo melhor modelo, bem como o aumento dessa variância com a 
adição de cada variável independente (R² marginal), utilizando a fórmula R² = 1 - (desvio 
do modelo/desvio nulo). A influência das variáveis explicativas sobre os padrões de 
resposta foi determinada por meio de análises dos resíduos de um modelo de regressão 
linear da abundância sobre a riqueza. Todas as análises exploratórias e estatísticas foram 
realizadas utilizando o software estatístico R (R Core Team, 2011). O nível de significância 
adotado foi p < 0,05. 
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Figura 2. Localização dos locais de amostragem em quatro reservatórios da bacia do alto 
rio Paraná, sudeste do Brasil. Reservatórios: ISA = Ilha Solteira; JUP = Jupiá; PPR = Porto 
Primavera; TIR = Três Irmãos. 
 
Resultados 
Obtivemos um total de 76.796 ocorrências e 280 espécies de peixes amazônicos de água 
doce (PAD) registradas fora da região da Bacia Amazônica a partir do conjunto de dados 
global do GBIF. O número de registros foi distribuído de forma desigual entre 50 países, 
com 71.195 registros provenientes da Colômbia, 2.643 da Guiana Francesa e 1.131 dos 
Estados Unidos, representando aproximadamente 98% dos dados (Tabela 1). A maior 
riqueza de PAD foi concentrada em países sul-americanos, com a Guiana Francesa (139 
espécies), Colômbia (94) e Brasil (45) apresentando a maior diversidade (Tabela 1). 
Excluindo os países neotropicais, os Estados Unidos e Cingapura se destacaram como os 
locais com maior riqueza de PAD, com 17 e 14 espécies, respectivamente (Tabela 1). Nos 
Estados Unidos, a maioria dos registros foi representada por Astronotus ocellatus, Cichla 
ocellaris e Hoplosternum littorale, com um aumento notável nos registros a partir da 
metade da década de 2010 (Tabela 1). A Península da Flórida foi a ecorregião de água doce 
com a contribuição mais significativa para o aumento nos registros nos Estados Unidos 
(Tabela 1). 

Para o estudo de caso da bacia do alto rio Paraná, um total de 103 táxons foi registrado nas 
áreas amostradas entre 1992 e 2015, com 73 identificados ao nível de espécie, incluindo 18 
classificados como PAD. O padrão de riqueza e a proporção de PAD na bacia mostraram 
um aumento geral ao longo do tempo (Fig. 3a-b). Essa tendência é particularmente evidente 
e segue um padrão monótono semelhante nos reservatórios de Ilha Solteira, Jupiá e Três 
Irmãos (Fig. 3c-d). Em contraste, o reservatório de Porto Primavera não apresenta uma 
tendência temporal nem na riqueza nem na proporção de PAD. 
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Tabela 1. Registros e riqueza de peixes de água doce da Amazônia (PAD) para cada país. 
Dados extraídos do Global Biodiversity Information Facility (GBIF). 
 
País Registros Riqueza 
Argentina 365 33 
Aruba 1 1 
Austrália 26 2 
Áustria 1 1 
Bélgica 5 3 
Belize 2 2 
Bolívia 5 5 
Brasil 291 45 
Canadá 1 1 
Chile 2 2 
China 3 3 
Colômbia 71195 94 
Costa Rica 33 3 
República Dominicana 1 1 
Equador 220 7 
El Salvador 1 1 
Espanha 4 3 
Estados Unidos 1131 17 
França 7 3 
Guiana Francesa 2643 139 
Alemanha 2 2 
Granada 1 1 
Guadalupe 8 1 
Guatemala 7 2 
Guiana 13 9 
Honduras 8 3 
Hong Kong  11 7 
Índia 7 3 
Indonésia 14 3 
Laos 1 1 
Malásia 11 4 
México 158 6 
Myanmar 1 1 
Nicarágua 6 2 
Panamá 69 10 
Papua-Nova Guiné 1 1 
Paraguai 14 3 
Peru 6 3 
Porto Rico 6 2 
Reino Unido 1 1 
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Rússia 2 2 
Singapore 136 14 
Suriname 57 17 
Taiwan 170 4 
Tailândia 5 3 
Trindade e Tobago 80 8 
Ucrânia 1 1 
Uruguai 20 14 
Venezuela 39 18 
Vietnam 4 2 

 
 

 
Figura 3. Tendências temporais das espécies de peixes amazônicos de água doce (PAD) na 
parte superior da bacia do alto rio Paraná, de 1992 a 2015. (a) Tendências da riqueza de 
espécies de PAD e (b) sua proporção dentro da assembleia total. As tendências de PAD para 
cada reservatório amostrado são mostradas em (c) riqueza de espécies e (d) proporção. As 
linhas contínuas representam as tendências estimadas para a variável de resposta, com as 
áreas sombreadas indicando intervalos de confiança de 95%. Os pontos representam os 
valores anuais observados para cada ponto de amostragem dentro dos reservatórios. 
 
Discussão 
Os resultados deste estudo destacam a ampla disseminação global de espécies de peixes 
amazônicos fora de suas áreas nativas, confirmando sua presença crescente em diversos 
países e ecossistemas. Embora o estudo seja restrito a espécies de peixes, nossos achados 
sugerem a existência de um fenômeno de expansão e disseminação de PAD ocorrendo em 
escalas globais e locais, impulsionado pelo comércio e pela atividade humana. Observamos 
uma predominância de registros e de riqueza de PAD (peixes amazônicos de água doce) em 
áreas próximas à bacia Amazônica, com claro potencial de estabelecimento em outras 
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regiões dos sistemas Neártico e Oriental, devido à pressão de propágulos e às condições 
climáticas favoráveis. Interessantemente, tanto os Estados Unidos quanto Cingapura 
apresentam notável riqueza de PAD, especialmente em áreas com condições climáticas 
adequadas e intenso comércio de fauna silvestre, o que torna essas regiões cada vez mais 
vulneráveis ao estabelecimento dessas espécies. Além disso, nosso estudo de caso na bacia 
do alto rio Paraná revela uma clara tendência temporal de aumento na riqueza e proporção 
de PAD, particularmente em reservatórios como Ilha Solteira, Jupiá e Três Irmãos, 
indicando que a dispersão de PAD na bacia está se acelerando ao longo do tempo. Esses 
resultados estão alinhados com padrões mais amplos observados globalmente do processo 
geral de homogeneização biótica das ictiofaunas de água doce. 

Geralmente, espécies não nativas em comunidades invadidas tendem a se originar de 
regiões doadoras ricas em espécies (Fitzgerald et al., 2016). Isso é particularmente 
relevante para a bacia Amazônica, uma das regiões mais biodiversas do mundo, que 
desempenha um papel significativo como potencial doadora de espécies invasoras. A 
diversidade e as cores vibrantes da fauna amazônica há muito atraem interesse científico e 
popular (Junk et al., 2007; Dagosta & Pinna, 2019), um interesse que foi amplificado pelas 
tendências de globalização (Sinovas et al., 2017). Esses fatores, combinados, contribuem 
para o transporte e a criação de espécies amazônicas em cativeiro em todo o mundo, 
aumentando a probabilidade de novas introduções e invasões bem-sucedidas por meio da 
colonização e da pressão de propágulos (Bezerra et al., 2019). Como resultado, peixes 
ornamentais são uma das principais commodities no comércio global de animais de 
estimação, com os Estados Unidos e o Sudeste Asiático sendo centros-chave de importação 
(Dey, 2016). A ampla variedade de traços morfológicos dos peixes amazônicos, como 
diferenças de forma, cor e tamanho, aumenta sua atratividade no mercado (Sinovas et al., 
2017). Além disso, espécies de grande porte, como muitas PAD (espécies amazônicas de 
água doce), frequentemente preferidas tanto por pescadores quanto por consumidores, têm 
sido introduzidas globalmente devido aos interesses das indústrias aquícola e pesqueira 
(Bernery et al., 2022). A preferência humana por espécies desse grupo tende a contribuir 
para um maior sucesso em seu estabelecimento (Bernery et al., 2022). À medida que essas 
indústrias se expandem, o número de indivíduos liberados por espécie também aumentou 
(Magalhães et al., 2020, 2024). Considerando que a pressão de propágulos é um fator-chave 
que influencia o sucesso de estabelecimento, a preferência humana por PAD tende a 
intensificar ainda mais esse sucesso. 

Além da pressão de propágulos, o sucesso de uma invasão depende de uma combinação de 
fatores, incluindo as características bióticas do ecossistema receptor e os traços das espécies 
não-nativas (Bernery et al., 2022). A maioria das espécies tropicais é incapaz de invadir 
regiões temperadas e subpolares devido à sua intolerância fisiológica a temperaturas baixas 
(Fitzgerald et al., 2016). Assim, a temperatura atua como um filtro ambiental para o sucesso 
da invasão (Bernery et al., 2022), tornando o aquecimento global um fator crítico na 
definição das trajetórias futuras das invasões biológicas (McLean et al., 2021). Espera-se 
que as mudanças climáticas criem condições cada vez mais favoráveis ao estabelecimento e 
à proliferação de espécies amazônicas em novos ambientes. O aumento das temperaturas 
em regiões não tropicais pode promover o sucesso das invasões por espécies termófilas, 
impulsionando sua expansão para áreas com regimes térmicos mais adequados (McLean et 
al., 2021). Consequentemente, espera-se uma mudança em larga escala nos ecossistemas 
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terrestres e aquáticos em direção a comunidades dominadas por espécies mais tolerantes ao 
calor (Waldock et al., 2018; Perrin et al., 2022). Esse processo de "tropicalização" ou 
"termofilização" dos ecossistemas, caracterizado pela prevalência de espécies com 
afinidade por climas mais quentes (McLean et al., 2021; Khaliq et al., 2024), pode 
aumentar a probabilidade de invasões por espécies amazônicas, especialmente em zonas de 
transição tropical-temperada. 

Essa hipótese está alinhada com nossos achados e sugere ainda que traços de história de 
vida relacionados à tolerância ambiental e a estratégias generalistas conferem vantagem às 
espécies invasoras (Olden et al., 2006), tornando-as mais propensas a invadir e prosperar 
em ambientes dulcícolas mais quentes (Waldock et al., 2018). Exemplos de PAD invasoras, 
como Astronotus ocellatus, Cichla spp., Cichlasoma bimaculatum, Hoplosternum littorale e 
Pterygoplichthys spp., destacam-se devido à sua tolerância a mudanças ambientais e a 
estratégias generalistas de reprodução e alimentação em novos ambientes (Gutierre et al., 
2016; Magalhães et al., 2017, 2024; Schofield & Kline, 2018). Mesmo o pirarucu 
(Arapaima gigas), um dos maiores peixes de água doce, que possui tolerância limitada ao 
frio, pode expandir sua distribuição em regiões temperadas durante anos mais quentes 
(Lawson et al., 2015). 

Grandes predadores da bacia Amazônica, como o pirarucu e os tucunarés (Cichla spp.), 
foram introduzidos em bacias orientais (Kumar et al., 2019; Marková et al., 2020) e 
neoárticas (Franco et al., 2022; Wyman-Grothem et al., 2024), bem como em outras bacias 
dentro de países neotropicais (Miranda-Chumacero et al., 2012). Juntamente com a 
pescada-prateada (Plagioscion squamosissimus), essas espécies se espalharam por diversas 
regiões do Brasil e tornaram-se dominantes em algumas áreas invadidas, incluindo hotspots 
com alto grau de endemismo (Queiroz-Sousa et al., 2018). Na bacia do alto rio Paraná, a 
taxa de introduções de peixes amazônicos aumentou rapidamente a partir da década de 
1980. O repovoamento repetido com peixes não nativos nessa região, com o objetivo de 
mitigar os impactos de barragens e modificações do habitat sobre os recursos pesqueiros 
(Daga et al., 2015), levou ao estabelecimento de populações autossustentáveis de PAD 
(Gubiani et al., 2018). Além disso, o camarão amazônico (Macrobrachium amazonicum) foi 
provavelmente introduzido para servir de alimento a esses peixes (Rosa et al., 2021). 
Ademais, evidências que apoiam a hipótese de colapso por invasão (invasion meltdown) 
sugerem que espécies não nativas podem facilitar mutuamente suas invasões, 
potencialmente resultando em impactos aditivos ou sinérgicos (Simberloff & Von Holle, 
1999; Braga et al., 2020). Obviamente, com o aumento da introdução de espécies que 
evoluíram na mesma região e bacia — como é o caso das PAD —, a probabilidade de 
interações ecológicas e experiências prévias compartilhadas é ampliada, favorecendo um 
cenário de efeitos sinérgicos ou aditivos, como evidenciado no caso do rio Paraná (e.g., 
Braga et al., 2020). 

As invasões biológicas causam múltiplos efeitos sobre a sociedade, cultura, biodiversidade 
e serviços ecossistêmicos (Britton, 2023). Consequentemente, os impactos por introduções 
de PAD devem variar desde alterações em espécies individuais (por exemplo, mudanças 
comportamentais ou na história de vida) até transformações mais amplas nos ecossistemas 
(como cascatas tróficas ou mudanças de fase no habitat). Os impactos ecológicos das 
invasões por PAD incluem a redução da biodiversidade nativa, perda de riqueza de espécies 
(Orlandi Neto et al., 2024) e até mesmo a modificação de comunidades bentônicas (Bezerra 
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et al., 2019; Vitule et al., 2019), o que pode levar à homogeneização biótica (Britton, 2023). 
Isso frequentemente resulta na dominância de espécies não-nativas e generalistas, bem 
como no deslocamento de espécies sensíveis — frequentemente as nativas —, levando à 
mescla de biotas anteriormente distintas (Rahel, 2000). 

Adicionalmente, diversas PAD invasoras apresentam porte médio a grande e ocupam níveis 
tróficos superiores (Franco et al., 2022). Essa combinação resulta em um alto efeito per 
capita sobre o ecossistema, intensificando a pressão sobre as comunidades nativas e 
alterando a dinâmica dos ecossistemas aquáticos (Faria et al., 2023). Quando o tucunaré 
invadiu o Lago Gatun (Panamá) na década de 1960, causou o declínio de populações de 
peixes insetívoros por meio da predação, o que levou ao aumento das populações de 
mosquitos e a um risco elevado de malária para as populações humanas próximas (Zaret & 
Paine, 1973). Embora os impactos e sua magnitude possam variar conforme as 
características da espécie introduzida, do ambiente receptor e da área geográfica, os custos 
econômicos das invasões aquáticas estão crescendo rapidamente, com estimativas que já 
alcançam pelo menos US$ 23 bilhões por ano em escala global (Cuthbert et al., 2021). 

As introduções de peixes de água doce da Amazônia podem representar um problema 
subestimado, uma vez que muitos invasores de água doce são menos detectáveis do que 
seus equivalentes terrestres (Moorhouse & Macdonald, 2015). Diversas regiões da África, 
Ásia, América Central e América do Sul — que, devido à adequação climática, são 
esperadas como áreas de alta riqueza e ocorrência de PAD — provavelmente estão sub-
representadas em bases de dados globais (por exemplo, GBIF; Hughes et al., 2021). 
Embora estudos tenham destacado os processos evolutivos e ecológicos que moldam a 
diversidade de PAD (Boschman et al., 2023; Cassemiro et al., 2023), frequentemente 
negligenciam as implicações urgentes das introduções antrópicas, que podem ser ainda 
mais significativas e desafiadoras para o manejo dessas espécies. Isso ressalta uma possível 
subestimação das introduções de PAD em diversos ecossistemas de água doce. Além disso, 
modelagens de risco de invasão em escalas mais finas poderiam auxiliar os gestores a 
direcionarem esforços de prevenção e monitoramento para locais com maior probabilidade 
de estabelecimento de PAD. Em alguns casos, isso configura um paradoxo para a 
conservação da biodiversidade, no qual populações invasoras e nativas de PAD coexistem 
na mesma bacia hidrográfica (Marchetti & Engstrom, 2016). 

Os padrões de registros de espécies amazônicas fora da bacia Amazônica evidenciam os 
riscos e reforçam que ecossistemas de água doce, especialmente em regiões de águas 
quentes, são altamente suscetíveis às invasões por PAD. Embora nosso entendimento sobre 
esse fenômeno e seus efeitos sobre outros grupos de fauna e flora ainda esteja em 
desenvolvimento, evidências emergentes apontam para mudanças significativas na 
composição taxonômica dos ecossistemas. Na era dos grandes dados e da ciência aberta, 
ferramentas como bases de dados globais e pesquisas de longo prazo e em escala fina 
podem fornecer uma compreensão mais precisa da distribuição e dos padrões das espécies 
amazônicas, tanto global quanto localmente. Essas informações são cruciais para subsidiar 
a tomada de decisões e orientar políticas voltadas ao desenvolvimento de estratégias de 
manejo mais eficazes 
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Trata o presente sobre a avaliação do relatório de atividades do estágio de pós-
doutorado do Dr. Aymar Orlandi Neto, que desenvolveu o projeto “Potencial de 
expansão global da distribuição de espécies de peixes amazônicas”, no período de 
01/10/2024 a 30/06/2025, junto ao Departamento de Biologia e Zootecnia/FEIS/Unesp, 
sob minha supervisão. 

O relatório apresentado inclui de forma clara e objetiva os resultados encontrados acerca 
da disseminação e o estabelecimento de espécies amazônicas fora de suas regiões 
nativas. Nossos resultados, baseados em 76.796 registros de 280 espécies de PAD, 
revelam um aumento expressivo nas ocorrências de PAD fora da bacia Amazônica, 
particularmente na América do Sul, Sudeste Asiático e Estados Unidos. No rio Paraná, 
tanto a riqueza quanto a proporção de PAD aumentaram ao longo do tempo. Os dados 
apresentados estão sob avaliação em periódico científico internacional, demonstrando 
que o pós-doutorado obteve sucesso e gerou dados de interesse para a ciência e, 
seguramente, originará publicação em revista na área específica. O conjunto de dados 
produzidos no projeto de pós-doutorado permite concluir que o Dr. Aymar se dedicou a 
sua atividade, e cumpriu com os objetivos propostos em tempo menor do que o previsto 
no cronograma. Ainda, o presente pedido de finalização se justifica devido ao mesmo 
ter obtido bolsa de pós-doutorado Fapesp. Qualquer dúvida estou à disposição. 

 

Prof. Igor Paiva Ramos 
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