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RESUMO

A distribuição da ictiofauna de água doce é restrita a diversos condicionantes

espaciais e ambientais, intrínsecos ao domínio aquático, que determinam

conjuntamente os padrões da estrutura de comunidades. O presente trabalho tem

como objetivo verificar como os diferentes gradientes ambientais interferem na

composição de espécies e na diversidade da ictiofauna local e regional do corredor

ecológico Cantareira-Mantiqueira. Para caracterizar o uso e ocupação do solo das

microbacias, foi utilizado dados do MapBiomas Brasil, juntamente com o software

QGIS. A ictiofauna foi amostrada em 23 riachos com um equipamento de pesca

elétrica. Verificamos que as condições ambientais em riachos da Serra da

Cantareira-Mantiqueira com diferentes usos e ocupação do solo diferem em vários

aspectos, a ictiofauna amostrada foi majoritariamente da ordem

Cyprinodontiformes (88%), e a variação na composição da comunidade de peixes,

foi melhor explicada pelas variáveis limnológicas dos riachos, do que com as

variáveis ambientais relacionadas à paisagem e a estrutura dos habitats aquáticos.

A comunidade de peixes da Serra da Cantareira-Mantiqueira apresentou alta

diversidade beta, associado às substituições de espécies (83%) e a menor parte foi

associada ao padrão de aninhamento (16%), além disso, a diversidade beta

apresentou uma relação com a proximidade espacial entre as microbacias

hidrográficas estudadas. Portanto, os resultados obtidos contribuem para medir a

importância relativa de fatores locais e regionais sobre a composição da ictiofauna,

visando a recomendação de medidas de conservação para riachos do Corredor

Cantareira-Mantiqueira.

Palavras-chave: ictiofauna; ecologia da paisagem; geoprocessamento; riachos

neotropicais
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ABSTRACT

The distribution of freshwater ichthyofauna is restricted by various spatial and

environmental factors intrinsic to the aquatic domain, which together determine the

patterns of community structure. The aim of this study is to see how the different

environmental gradients affect the species composition and diversity of the local

and regional ichthyofauna of the Cantareira-Mantiqueira ecological corridor. To

characterize the land use and occupation of the micro-basins, data from

MapBiomas Brasil was used, together with QGIS software. The ichthyofauna was

sampled in 23 streams using electric fishing equipment. We found that the

environmental conditions in streams in the Serra da Cantareira-Mantiqueira with

different land uses and occupation differ in several aspects, the ichthyofauna

sampled was mostly of the order Cyprinodontiformes (88%), and the variation in

the composition of the fish community was better explained by the limnological

variables of the streams than by the environmental variables related to the

landscape and the structure of the aquatic habitats. The fish community of the

Serra da Cantareira-Mantiqueira showed high beta diversity, associated with

Turnover (83%) and the smallest part was associated with the Nestedness (16%),

in addition, beta diversity showed a relationship with the spatial proximity between

the watersheds studied. Therefore, the results obtained contribute to measuring

the relative importance of local and regional factors on the composition of the

ichthyofauna, with a view to recommending conservation measures for streams in

the Cantareira-Mantiqueira Corridor.

Key-words: ichthyofauna; landscape ecology; geoprocessing; neotropical streams
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1 INTRODUÇÃO

  A fauna aquática dos ecossistemas continentais está criticamente

ameaçada devido aos impactos provocados pelo ser humano (Barili, et al. 2011).

Quantificar as variações espaciais e temporais sobre as comunidades aquáticas,

é de grande importância para a compreensão dos mecanismos estruturadores

dessas comunidades, e fornece subsídios para a prevenção dos impactos

antrópicos sobre os ecossistemas aquáticos (Súarez, 2008). Riachos possuem

uma organização espacial hierárquica que resulta em condições locais

dependentes do contexto regional, uma vez que estão conectados à paisagem

através de múltiplas escalas. Esta conexão, e a pequena proporção de áreas

aquáticas em relação à terrestres faz com que os impactos antrópicos se

acumulem ao longo das redes hidrográficas (Brejão, et al.  2021).

A paisagem ao redor dos rios pode influenciar na composição de espécies,

a estrutura trófica e a diversidade da ictiofauna local (Santos, et al. 2015), pois o

uso e a ocupação do solo em paisagens rurais e urbanas, são responsáveis por

influenciar diversos fatores ambientais, como a hidrologia, a morfologia do canal e

a qualidade da água (Cunico, et al. 2012). Assim, perturbações humanas

interagem de forma complexa com os ecossistemas aquáticos por meio da perda

e/ou fragmentação de habitat, o desmatamento da mata ciliar, as mudanças

hidrológicas, sobrepesca, poluição e propagação de espécies invasoras (Tibúrcio,

et al. 2016). Os efeitos dessas perturbações humanas, raramente podem ser

avaliados usando apenas variáveis físicas ou químicas como medidas indiretas de

integridade ambiental. Deste modo, avaliar a resposta da biota aquática,

utilizando os peixes de água doce por exemplo, pode oferecer uma visão

integrada dos impactos ambientais (Fausch, et al. 1990), uma vez que este grupo

desempenha papel fundamental em diversos processos e serviços

ecossistêmicos, como a ciclagem e transporte de nutrientes (Karr, 1981). 

A resposta das espécies de peixes às características dos ambientes em

que vivem e às mudanças ambientais naturais ou antrópicas têm sido objeto de

investigações há décadas (Penczak, et al. 1994; Zeni, et al. 2017; Montag, et al.

8



2019) e vários estudos têm demonstrado uma relação entre a qualidade ambiental

dos riachos e a integridade biológica das assembleias de peixes (Cetra & Ferreira,

2016). O conhecimento da estrutura da comunidade e a compreensão dos

padrões de distribuição das espécies de peixes têm sido considerados úteis na

avaliação da integridade dos ecossistemas aquáticos (Karr, 1981; Kuehne, et al.

2017), pois as métricas de mensuração da diversidade biológica avaliam padrões

estruturais das comunidades e permitem obter um conhecimento mais completo e

integrado das modificações antrópicas nos ambientes naturais. Além disso,

compreender como as comunidades biológicas se distribuem viabiliza ações de

gestão e manejo visando a diminuição da degradação desses ecossistemas

(Schlosser, 1982).

A diversidade de espécies pode ser descrita em diferentes escalas

espaciais, conhecidas como alfa, beta e gama. Deste modo, para compreender a

melhor forma de conservar a biodiversidade é necessário entender como

interagem padrões locais (diversidade alfa) com a dinâmica regional (diversidade

beta). A diversidade alfa, ou local, refere-se à diversidade dentro de um habitat

ou comunidade específica. A diversidade gama é a diversidade total em uma

região, considerando todos os ambientes com diversidade alfa. Já a diversidade

beta mede a variação na composição de espécies entre diferentes unidades alfa,

indicando o quanto a composição de espécies varia de uma comunidade para

outra. Compreender os padrões de diversidade beta, portanto, é fundamental para

entender a organização espacial da biodiversidade e fornecer elementos

relevantes para a sua conservação (Socoloar, et al. 2016; Della Coletta, 2022).

Existem várias métricas de diversidade beta, todas relacionadas à

heterogeneidade da composição de espécies, como o particionamento da

diversidade, dissimilaridades entre pares, substituição de espécies e

aninhamento. Dentre estas, o particionamento da diversidade está diretamente

associado aos fatores de escala que relacionam a diversidade alfa e gama. Por

outro lado, as medidas de dissimilaridades entre pares, podem auxiliar na

identificação dos principais gradientes espaciais ou ambientais em que ocorrem

variações de diversidade. A análise dos padrões de dissimilaridades, antes e

depois das perturbações antrópicas, por exemplo, pode indicar gradientes

ambientais ao longo dos quais a diversidade beta foi perdida, direcionando assim,
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ações de preservação ou restauração das principais características. Neste

contexto, o decaimento da distância da similaridade entre pares, fornecem uma

ferramenta potencialmente poderosa para extrapolar pequenos estudos, para

paisagens maiores (Socoloar, et al. 2016). Por exemplo, situações em que a

similaridade entre os pares de comunidades biológicas diminui (“decai”), com o

aumento da distância espacial pode ser associada à limitação da dispersão

(barreiras físicas e à capacidade de dispersão), enquanto o decaimento com o

aumento da distância ambiental está associada a respostas específicas das

espécies às variações ambientais estruturadas espacialmente (filtros ambientais e

processos evolutivos) (Graco-Roza, et al. 2022).

A diversidade beta pode ser compreendida por dois padrões distintos: a

substituição de espécies e o aninhamento (Baselga, 2010; Legendre, 2013). A

substituição de espécies ocorre quando há troca de espécies entre as

comunidades, que pode ser explicada pela existência de barreiras geográficas

limitando a dispersão entre as comunidades, ou então, pela preferência das

espécies à diferentes pontos do gradiente ambiental na paisagem que, por sua

vez, leva a existência de espécies distintas de cada comunidade de acordo com

as adaptações específicas (Della Coletta, 2022). Em paisagens com elevado

padrão de substituição uma alta diversidade regional pode ser preservada quando

a heterogeneidade ambiental em escala paisagística é mantida (Peláez, et al.

2017). Por outro lado, o padrão típico de aninhamento ocorre quando a

composição de espécies em determinado local com menor riqueza de espécies,

representa um subconjunto daquelas espécies encontradas em locais com maior

número de espécies (Della Coletta, 2022). Este padrão resulta portanto, em uma

perda gradual de espécies nas comunidades, que pode ser relacionada a

diferentes características dos habitats, como o tamanho, isolamento e qualidade,

ou alguns atributos das espécies (requerimento de área e de amplitude de nicho).

Um elevado padrão de aninhamento pode sugerir que locais com alta riqueza de

espécies devem ser uma prioridade para a conservação, pois preservam grande

parte do conjunto regional de espécies (Gianuca, et al. 2017).

Neste trabalho, avaliamos como se dão os padrões de diversidade de

peixes em riachos do corredor ecológico Cantareira-Mantiqueira, no sudeste do

Brasil. O corredor ecológico Cantareira-Mantiqueira está incluído no Bioma Mata
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Atlântica, que é considerado como uma das áreas de maior biodiversidade do

mundo e ocupa o segundo lugar entre as florestas tropicais mais ameaçadas

(Myers, et al. 2000). Considerando as características de alta biodiversidade, altas

taxas de endemismo e alta pressão antrópica, a Unesco declarou em 1991 que os

remanescentes do bioma Mata Atlântica da Serra da Cantareira-Mantiqueira

fossem considerados como Patrimônio Natural da Humanidade e integrando-a  à

categoria das Reservas da Biosfera da Terra (São Paulo, 2010). Além disso, o

corredor Cantareira-Mantiqueira, chamado Sistema Cantareira de Águas, é a

região responsável pela captação de água  para  abastecimento  de 46% da

população da Região Metropolitana de São Paulo, que corresponde

aproximadamente 21 milhões de habitantes (Seade, 2023). Sendo assim, faz-se

necessário esse tipo de abordagem para contribuir com a manutenção da

qualidade ambiental desta área de estudo.

Neste estudo buscamos entender como paisagens com diferentes graus de

formação florestal, ocupação urbana e agropastoril, influenciam os padrões de

diversidade de peixes de riacho do sistema Cantareira-Mantiqueira. Também

investigamos como o papel das variáveis limnológicas dos riachos e a estrutura

de habitats de cada microbacia, uma vez que estas características podem ser

diretamente influenciadas pela estrutura regional da paisagem na microbacia.

Nosso objetivo é descrever os padrões de variação da composição de espécies, e

determinar quanto dos padrões de diversidade beta das assembleias de peixes

nos riachos da Serra da Cantareira-Mantiqueira, é explicado pela

heterogeneidade ambiental. Especificamente buscamos: i) compreender como os

padrões de uso e ocupação do solo interferem na ictiofauna de riachos da Serra

da Cantareira-Mantiqueira; ii) avaliar se a variação na composição da comunidade

de peixes em riachos é melhor explicada por variáveis ambientais relacionadas à

estrutura de uso e ocupação do solo na microbacia, à qualidade da água,

estrutura dos habitats aquáticos, e a proximidade espacial e ambiental entre as

bacias.
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2 MATERIAL E MÉTODOS
2.1 Área de estudo

Este trabalho faz parte do Projeto Ecológico de Longa Duração (PELD

CCM), no contexto do Corredor Cantareira-Mantiqueira (CCM), localizado na área

de abrangência do bioma Mata Atlântica. A área total da região de estudo

corresponde a aproximadamente 727 mil hectares e integra 42 municípios (Figura

1).

Figura 1: Área de estudo, destacando as 23 microbacias amostradas, localizadas

nas sub-bacias hidrográficas Piracicaba/Capivari/Jundiaí (PCJ), Alto Tietê, Jaguari e

Paraíba do Sul.

A região abrange parte dos dois maiores fragmentos de vegetação nativa

contínua de Mata Atlântica que correspondem às Serras da Cantareira e da

Mantiqueira. Estas serras caracterizam o Corredor Ecológico

Cantareira-Mantiqueira planejado com o objetivo de conectar esses dois maciços
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florestais e promover a conservação dos recursos hídricos e da biodiversidade da

região.

A região da Serra da Cantareira-Mantiqueira apresenta um mosaico

composto por unidades de conservação de Proteção Integral, unidades de Uso

Sustentável e propriedades privadas com pequenas plantações, as inúmeras

nascentes e cursos d’água originados na Serra da Cantareira, fazem dela um

importante contribuinte para o Sistema Cantareira (ICMbio, 2018), o maior

manancial da Região Metropolitana de São Paulo com um total de seis

reservatórios (São Paulo, 2010).

As microbacias inseridas na área de estudo localizam-se no estado de São

Paulo e Minas Gerais, fazem parte da Bacia Hidrográfica do rio Paraná e rio

Paraíba do Sul nas sub-bacias dos rios Piracicaba, Capivari e Jundiaí, Alto Tietê,

e sub-bacia do Jaguari.

2.2 Seleção de paisagens e sítios amostrais

O mapeamento da área de estudo e a caracterização das microbacias foi

realizado para o uso e cobertura do solo, utilizando imagens de satélite e dados

do MapBiomas Brasil (coleção 6, ano 2020). A delimitação das microbacias foi

feita por meio da digitalização visual e classificação manual em uma escala de

1:5.000m, com tamanho mínimo do exterior da bacia hidrográfica de 100 (grau de

detalhe), com base em um modelo digital de elevação do Brasil relevo da

Embrapa. Todos os dados foram processados em Sistema de Informação

Geográfica (SIG), como o software livre QGIS (versão 3.22-5) e Google Earth Pro.

Para a seleção inicial das microbacias, foram utilizados critérios de

diferentes porcentagens de área florestal, urbana e agropastoril. Inicialmente

foram selecionadas 55 microbacias. Após a seleção inicial das microbacias foram

realizadas visitas in loco a cada microbacia. Algumas microbacias foram

consideradas inviáveis, devido ao pequeno volume de água, dificuldade de

acesso, elevadas condições de poluição ou pela presença maciça de macrófitas

aquáticas que impediam as coletas. Ao final, selecionamos 23 microbacias

passíveis de amostragem (Figura 2), com tamanho entre 1 e 6 km², garantindo
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uma distância mínima de 2 km entre cada microbacia e uma variedade de

gradientes de uso do solo. Nestas microbacias foram amostrados trechos de 100

metros de extensão em riachos de 1ª a 3ª ordem, segundo a classificação de

Strahler (1957).

2.3 Coleta de Variáveis Abióticas

As amostragens e coletas foram realizadas no período de setembro a

novembro de 2022. Foram feitas medidas das variáveis físicas e químicas da

água em cada local de amostragem utilizando o equipamento multi-sensor marca

Horiba, modelo U-50. Foi feita uma única medida em cada riacho das seguintes

variáveis: temperatura (°C), pH, condutividade elétrica (mS/cm), turbidez (NTU),

sólidos totais dissolvidos (g/L), oxigênio dissolvido (mg/L) e oxigênio dissolvido

14

Figura 2: Pontos amostrais com seus respectivos códigos, localizados nas
sub-bacias hidrográficas Piracicaba/Capivari/Jundiaí, Alto Tietê, Paraíba do Sul e
Jaguari.



(%). Além disso, coletamos 500ml de água e aproximadamente 500g de

sedimento que foram levadas para análises no laboratório de Ecologia Aquática

do Departamento de Biodiversidade da Universidade Estadual Paulista (UNESP),

Campus de Rio Claro. Para a determinação de nitrito (µg/l), nitrato (µg/l),

nitrogênio total da água (mg.L-¹) e nitrogênio total do sedimento (% de massa

seca) utilizamos o método descrito por Mackereth et al (1978). A determinação de

nitrogênio amoniacal foi feita com o método de Koroleff (1976). As determinações

de ortofosfatos (µg/l), fósforo dissolvido (µg/l) e matéria orgânica do sedimento

(µg/l), fósforo total da água (µg/l) e sedimento (% de massa seca) foram feitas

segundo Golterman et al (1978).

Em campo também analisamos a estrutura do substrato, utilizando um

quadrante (50x50cm), determinando as proporções de silte, areia, cascalho,

seixo e matacão. Foram analisados até 4 transectos em intervalos de 25m, em

um trecho máximo de 100m. A estrutura dos hábitats aquáticos também foi

avaliada através dos valores de profundidade (cm), largura (m), e velocidade de

corrente (cm/seg) que foi medida com correntômetro, todas as medidas foram

feitas nos mesmos locais de análise das medidas da estrutura do substrato.

2.4 Coleta da Ictiofauna

Os peixes foram amostrados com um equipamento de pesca elétrica,

marca Smith-Root, modelo LR-24, seguindo protocolos similares aos realizados

por Ferreira e Petrere (2009) e Ferreira et al (2014). O esforço de amostragem em

cada riacho foi de até 100m de comprimento, partindo do ponto mais próximo da

foz de cada microbacia e utilizando o equipamento de pesca elétrica no sentido

oposto ao fluxo do riacho. Após a conclusão da coleta, os peixes foram

eutanasiados por meio de uma descarga elétrica de alta intensidade, que

apresenta uma ação mais rápida que outros métodos, como o uso de óleo de

cravo, Sattari et al (2009). Em seguida os peixes foram fixados em formol 10% e

conservados em álcool 70%. Os procedimentos foram feitos com a aprovação do

Comitê de Ética (n° 4015/22) e autorização do SISBIO (n° 83819-1).
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Os exemplares coletados foram levados para as dependências do

Laboratório de Organismos Marinhos e Costeiros, da Universidade Santa Cecília -

UNISANTA, em Santos/SP. Em laboratório, os peixes foram identificados

taxonomicamente em nível de espécie com base em chaves de identificação para

a bacia do Alto Paraná (Ota, et al. 2018) e a nomenclatura atualizada com base

em Dagosta, et al. 2024.

2.5 Análise de dados

Gradientes Ambientais

Para investigar os gradientes ambientais em diferentes escalas da

paisagem (microbacia → segmento de riacho), organizamos as variáveis

ambientais em três matrizes: i) uso e ocupação do solo, ii) limnologia e iii)

estrutura física dos riachos. A matriz de uso e ocupação do solo reflete os

percentuais de uso em toda a área de drenagem, indicando os efeitos

predominantes na escala da microbacia. A matriz de estrutura física reflete a

disponibilidade e variedade local de habitats nos segmentos de riachos onde as

amostras foram coletadas. Por fim, a matriz de limnologia captura efeitos em uma

escala intermediária, refletindo tanto a qualidade da água pelos usos próximos ao

canal quanto por efeitos mais amplos a montante da bacia que ultrapassam o

segmento de 100 metros. Cada matriz foi submetida a uma análise de

componentes principais para identificar as múltiplas escalas de variação que

influenciam a estrutura física e ambiental dos sistemas de riachos (Figura 3). Uma

transformação logarítmica, log(x+1), foi aplicada à matriz de limnologia para

garantir a linearidade nos padrões de associação entre as variáveis.
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Figura 3: Extração dos componentes principais para detecção dos gradientes
em múltiplas escalas ambientais. P: matriz de uso e ocupação do solo que foi
aplicada análises de PCAs (PC1p e PC2p); L: matriz de características
limnológicas que também foram aplicadas PCAs (PC1L e PC2L); H: matriz de
estrutura dos habitats que também foi submetida à análise de PCAs (PC1H e
PC2H). Variáveis: formação florestal (Flo), ocupação urbana (Urb), agropastoril
(agro), amônia (NH3), nitrito (NO2-), nitrato (NO3-), turbidez (tbdt), largura
(Larg), profundidade (Prof), silte e granulometria (Gran).

Diversidade e composição de espécies

Os padrões de diversidade e abundância locais foram avaliados por meio

da abundância (N), riqueza de espécies (S), índice de diversidade de Shannon

(H) e índice de equabilidade de Pielou (J). Regressões múltiplas foram realizadas

para avaliar a relação entre as medidas de abundância (fato que algumas

espécies são comuns e outras raras) e diversidade (índices que descrevem a

relação entre a riqueza e a distribuição da abundância relativa das espécies) com

os dois primeiros eixos extraídos das análises de componentes principais. Foi

aplicada uma seleção stepwise para manter somente os eixos importantes para a

explicação final dos modelos de regressão.
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A diversidade beta foi calculada utilizando a matriz espécie x ponto para

gerar uma matriz de dissimilaridade total (βtot) com base no índice de Bray-Curtis

das matrizes de abundância das comunidades. Esta matriz de dissimilaridade

total foi então decomposta na matriz de substituição de espécies (βturn) e de

aninhamento (βdif). Para verificar se as matrizes de dissimilaridade beta (βtot, βturn,

βdif) estão relacionadas às distâncias espacial (DE), que é a distância geográfica

em quilômetros dos locais, diferença de uso e ocupação (DL), qualidade da água

(DQ) ou estrutura dos habitats (DH), foram realizados testes de Mantel com

10.000 randomizações. As matrizes DL, DQ e DH foram obtidas pela distância

euclidiana das variáveis associadas a cada característica. Todas as análises

foram realizadas no software RStudio, utilizando os pacotes vegan e betapart.

3 RESULTADOS

3.1 Gradientes ambientais

As porcentagens de área de florestas nas microbacias, variaram de 1,44%

a 94,86%, áreas de ocupação urbana, variaram de 0 a 53,51% e áreas de

ocupação agropastoril tiveram variação de 0 a 76,91%. As microbacias

selecionadas foram majoritariamente distribuídas em um gradiente de floresta e

agropastoril, e tiveram uma menor representatividade de microbacias com

elevada ocupação urbana (Figura 4). O gradiente urbano apresentou ausências

de microbacias amostradas devido a dificuldade de realizar coletas em riachos

com um alto grau de poluição.
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Figura 4: Distribuição das microbacias em função dos percentuais de uso e
ocupação do solo de ambientes de floresta, ocupação urbana e agropastoril.
Cada círculo representa uma microbacia com valores únicos de uso e
ocupação do solo, totalizando 23 microbacias.

O eixo 1 da PCA (Figura 5) explicou 85.2% do padrão de correlação no

gradiente de paisagem, diferenciando um contínuo entre microbacias florestadas

até microbacias com predomínio agropastoril. O eixo 2 explicou 13.4% do padrão

de correlação diferenciando microbacias com maiores percentuais de uso urbano.
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Figura 5: Análise de componentes principais (PCA1 e PCA2), mostrando

a ordenação dos locais de amostragem e os percentuais de uso e

ocupação do solo (ambientes de floresta, ocupação urbana e

agropastoril).

A análise de componentes principais, aplicada aos dados limnológicos

(Figura 6), apresentou no eixo 1 da PCA, 47.6% de explicação do padrão de

correlação, e no eixo 2, 18% de explicação. O primeiro eixo foi positivamente

relacionado aos nutrientes da água (nitrato, nitrito, amônia e fósforo), e

negativamente relacionado aos sólidos totais dissolvidos (TDS) e oxigênio

dissolvido (DO). O segundo eixo, foi negativamente relacionado à matéria

orgânica do sedimento e à turbidez.
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Figura 6: Análise de componentes principais (PCA1 e PCA2), mostrando

a ordenação dos pontos de coletas com as variáveis limnológicas.

Variáveis: amônia (N amoniacal), nitrito (NO2-), nitrato (NO3-), TP_s

(fósforo sedimento), TP (fósforo), TN (nitrogênio), TN_s (nitrogênio do

sedimento), pH, DO%_h (oxigênio dissolvido em porcentagem), DO

(oxigênio dissolvido em mg/l), OM_s (matéria orgânica do sedimento),

PO₄³⁻ (ortofosfato), DP (fósforo dissolvido), TDS (sólidos totais

dissolvidos), turbidez (tbdt).

A análise de componentes principais, aplicada aos dados de estrutura

física dos riachos (Figura 7), apresentou no eixo 1 da PCA, 51.4% de explicação,

e o eixo 2 explicou 19.1% do padrão de correlação. O primeiro eixo foi
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positivamente relacionado às variáveis de profundidade e largura do riacho, e

negativamente relacionado para areia e cascalho. O segundo eixo, foi

positivamente relacionado para areia e cascalho e negativamente para silte. Os

riachos que apresentaram maiores profundidades, teve o silte como

predominância no tipo de fundo do riacho, e riachos que com alta velocidade da

corrente d'água e mais largos apresentaram areia e cascalho e matacão e seixo

como tipo de fundo.

Figura 7: Análise de componentes principais (PCA1 e PCA2), mostrando

a ordenação dos pontos de coletas com as variáveis da estrutura física

dos riachos. Variáveis: Prof (profundidade), Larg (largura), Gran
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(granulometria), Vel (velocidade d’ água), mat_seixo (matacão e seixo),

areia_casc (areia e cascalho) e silte.

3.2 Diversidade e composição de espécies

Figura 8: Gráfico de abundância total das espécies coletadas em 23 riachos na
serra Cantareira-Mantiqueira, a abundância foi transformada em log10, para
melhorar a visualização.

Foram capturadas 27 espécies diferentes, totalizando 5.408 indivíduos de

peixes. Aproximadamente 88% dos peixes coletados foram da ordem

Cyprinodontiformes, e da família Poeciliidae. Phallocerus reisi (Lucinda, 2008) foi

a espécie mais abundante, com 3.915 indivíduos, seguida por Phallocerus

harpagos (Lucinda, 2008) com 492 indivíduos e Poecilia reticulata (Peters, 1859)
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com 349 indivíduos. A espécie Pimelodella avanhandavae (Eigenmann, 1917),

apresentou o total de 199 indivíduos, Psalidodon paranae (Eigenmann,1914),

apresentou 179 indivíduos. As espécies com menores abundâncias, foram

Callichthys callichthys (Linnaeus,1758), Hypostomus margaritifer (Regan, 1908),

Hypostomus regani (Ihering, 1905), e Trichomycterus aff. brasiliensis

(Lutken,1874), com apenas 1 indivíduo.

A microbacia com maior abundância (933 indivíduos) teve cobertura

florestal de 31,28%, enquanto a segunda com maior abundância apresentou

32,33% de floresta e 588 indivíduos (Figura 9). As menores abundâncias foram

detectadas em uma microbacia com 5,88% de floresta e outra com 30,61% de

floresta e 14 indivíduos.

Figura 9: Abundância e riqueza de peixes por microbacia conforme o percentual de
floresta. A abundância foi transformada em log10, para melhorar a visualização.

Quanto à riqueza da ictiofauna (Figura 9), a microbacia com 94,28% de

formação florestal apresentou o total de 11 espécies diferentes, sendo a

microbacia com a maior riqueza de espécies e o único riacho que faz parte da
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bacia hidrográfica Paraíba do Sul. Em seguida, a microbacia que possui 51,53%

de floresta apresentou 9 espécies diferentes, e a microbacia com 18,62% de

floresta, com a presença de 8 espécies diferentes, ambas as microbacias fazem

parte da bacia hidrográfica PCJ. A microbacia com a menor riqueza, foi a

microbacia que fica dentro de uma unidade de conservação, que apresenta

94,86% de cobertura florestal e a presença de apenas 1 espécie, seguida pelas

microbacias que apresentam 84,53%, 43,99%, 32,62%, 15,02% e 1,44% de

formação florestal e ambas possuem apenas 2 espécies.

3.3 Diversidade Local

A abundância foi positivamente relacionada ao eixo 1 (p = 0.003) e

negativamente relacionada ao eixo 2 (p = 0.008) da matriz de Limnologia (Figura

10). Esta relação indica que à medida que riachos com maiores compostos de

nitrogênio e menor turbidez tendem a apresentarem maiores abundâncias de

espécies.

A riqueza de espécies foi positivamente relacionada aos eixos 1 (p = 0.005)

e 2 (p = 0.065) da PCA de estrutura de habitats, indicando que riachos mais

profundos (eixo 1) e largos (eixo 2) apresentaram as maiores riquezas de

espécies (Figura 11).

A regressão entre a diversidade de Shannon com o eixo 1 e 2 da PCA da

matriz de uso e ocupação do solo, não apresentou uma relação significativa

(Figura 12). A regressão entre a diversidade de Shannon, foi positivamente

relacionada ao eixo 2 (p = 0.014) da matriz de Limnologia, indicando uma relação

positiva com os menores valores de turbidez da água (Figura 12).

A regressão entre o índice de equabilidade com o eixo 2 da matriz de

Limnologia, apresentou uma relação positiva e significativa PCA 2 (p = 0.051),

indicando que possui uma maior uniformidade das comunidades de peixes, em

riachos com menores valores de turbidez e matéria orgânica no sedimento (Figura

13).
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Tabela 1: Regressões múltiplas entre medidas de abundância e diversidade local e

eixos extraídas das análises de componentes principais. Valores significativos em

negrito.

Variáveis Eixos Abundância Riqueza de
espécies

Diversidade
de Shannon

Equabilidade

Intercepto 235.13 4.48 71.140 0.53

Paisagem

PCA 1 -20.37 (p = 0.199)

PCA 2

Limnologia

PCA 1 200.35 (p = 0.003)

PCA 2 -211.91 (p = 0.008) 0.484 (p = 0.014) 0.232 (p = 0.051)

Habitat

PCA 1 4.427 (p = 0.005) 0.444 (p = 0.177)

PCA 2 3.491 (p = 0.065)

R2 ajustado 0.42 0.35 0.21 0.14

F 6.406 (p = 0.004) 6.902 (p= 0.005) 3.905 (p = 0.037) 4.306 (p = 0.051)

26



Figura 10: Relações entre abundância de peixes e eixos extraídos das análises
de componentes principais.
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Figura 11: Relações entre riqueza de espécies e os eixos extraídos das
análises de componentes principais.
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Figura 12: Relações entre a diversidade de espécies e os eixos extraídos das
análises de componentes principais.
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Figura 13: Relações entre equabilidade e os eixos extraídos das análises de
componentes principais.
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3.4 Estimativa da diversidade Beta

Diversidades de espécies

O maior percentual da diversidade beta (βtot = 0.927) esteve associado às

substituição de espécies (βturn = 0,778; 83% da diversidade total), enquanto a

menor parte foi associados ao padrão de aninhamento (βdiff = 0,149; 16% da

diversidade total).

Nas análises de relação entre as matrizes de dissimilaridade beta (βtot, βturn,

βdif) com as distâncias espacial (DE), diferença de uso e ocupação (DL), qualidade

da água (DQ) e estrutura dos habitats (DH), foi possível verificar que apenas βturn

e βdif apresentaram relações significativas com a distância espacial (Tabela 2).

Tabela 2: Resultados dos testes de mantel entre a dissimilaridade nas

comunidades e as distâncias espacial, de paisagem, limnologia e estrutura

dos hábitats. Valores significativos em negrito.
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Espacial Paisagem Limnologia Habitat

Beta total (βtot) 0.03 (p = 0.378) 0.087 (p = 0.177) 0.052 (p = 0.317) -0.07 (p = 0.256)

Turnover (βturn) 0.19 (p = 0.053) 0.13 (p = 0.100) 0.037 (p = 0.367) -0.08 (p = 0.248)

Diferença de
abundância (βdif) -0.26 (p = 0.003) -0.11 (p = 0.112) -0.01 (p = 0.477) 0.05 (p = 0.308 )



4 DISCUSSÃO

Verificamos que as condições ambientais em riachos da Serra da

Cantareira-Mantiqueira com diferentes usos e ocupação do solo diferem em

vários aspectos. Aproximadamente 88% dos peixes capturados nos riachos da

serra da Cantareira-Mantiqueira foram da ordem Cyprinodontiformes, destacando

as espécies Phalloceros reisi (Lucinda, 2008), Phalloceros harpagos (Lucinda,

2008) e Poecilia reticulata (Peters,1859), presentes em 22 dos 23 riachos

amostrados. Esta dominância é esperada para ambientes com condições

degradadas, onde espécies oportunistas não nativas de Cichliformes e

Cyprinodontiformes podem prevalecer (Ferreira, et al. 2018; Ruaro, et al. 2018).

Observamos que no geral, as espécies com estratégias oportunistas, sedentárias,

generalistas e sem cuidado parental (Winemiller, 1989), foram as espécies que

apresentaram maior abundância (número de indivíduos). Os 12% da abundância

da ictiofauna da região, foi representado basicamente pela ordem Characiformes,

com a família Characidae, apresentando a maior riqueza de espécies, assim

como, estudos realizados por Peláez, et al (2017) e Casatti, et al (2020).

Os resultados também mostraram que a maior riqueza de espécies ocorreu

no único ponto que pertence a bacia hidrográfica do rio Paraíba do Sul, que

possui uma alta porcentagem de floresta e está localizado em uma unidade de

conservação (N= 11). Microbacias localizadas na bacia hidrográfica do Alto Tietê

apresentaram uma baixa riqueza de espécies, o que está em acordo com o

esperado para riachos de baixa ordem e alto grau de isolamento (Cetra, et al.

2022). Associado à baixa riqueza, houve uma predominância do componente de

substituição de espécies relacionado à distância espacial entre as microbacias.

Esse padrão é esperado em assembleias estruturadas por limitação de dispersão

(Carrara, et al. 2012).

Os resultados das regressões múltiplas entre as medidas de abundância e

diversidade local, e os eixos extraídos das análises de componentes principais,

indicaram que o gradiente ambiental de paisagem não apresentou relações

significativas com as medidas de diversidade e de riqueza de espécies. O

gradiente ambiental de limnologia apresentou relações significativas com a

abundância de espécies e com os índices de diversidade (Shannon e Pielou),
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indicando que os riachos com a presença de compostos de nitrogênio e fósforo e

com menor turbidez da água possuem maior quantidade de indivíduos. As

comunidades de peixes apresentaram uma baixa equitabilidade, com uma

espécie dominante e as outras raras. Essa diferença na distribuição da

abundância relativa entre as comunidades é um fator muito importante para os

índices de diversidade (Ferraz da Silva, et al. 2023). A riqueza de espécies esteve

associada a riachos mais largos e profundos. Outros estudos mostraram que a

maior riqueza de espécies ocorre em locais com melhores condições de mata

ciliar, em trechos em que o volume da água é relativamente pequeno, e a

influência da floresta é grande (Tibúrcio, et al. 2016). No entanto, nossos

resultados diferem e indicam que a variação na composição da comunidade de

peixes dos riachos da Serra da Cantareira-Mantiqueira foi melhor explicada pelas

variáveis ambientais relacionadas a qualidade da água dos riachos, do que com

as variáveis ambientais relacionadas à estrutura de uso e ocupação do solo e

estrutura dos habitats aquáticos.

A comunidade de peixes da Serra da Cantareira-Mantiqueira apresentou

alta diversidade beta, associada à substituição de espécies (83%), enquanto a

menor parte foi associada ao padrão de aninhamento (16%). A substituição de

espécies ao longo de gradientes ambientais também foi relatada para outras

comunidades (Rouquette, et al. 2013; Bishop, et al. 2015). Embora a

fragmentação da paisagem possa aumentar a diversidade beta (Jamoneau, et al.

2012), verificamos que a diversidade beta esteve relacionada unicamente à

distância espacial e não aos gradientes ambientais de paisagem, limnologia e

habitat. As microbacias estudadas, mostraram que a extensão espacial da região

pesquisada, também exerce importante influência na variação da composição de

espécies e na sua relação com variáveis ambientais. O componente Turnover

apresentou uma relação significativa e positiva e o componente de diferença de

abundância uma relação significativa e negativa com a proximidade espacial

entre as bacias. As microbacias mais próximas umas das outras possuem a

comunidade de peixes com mais espécies em comum, e embora possam ter certa

semelhança de habitats, clima e outros fatores ambientais, não verificamos uma

associação a nenhum dos demais gradientes ambientais. Este resultado pode ser

interpretado como comunidades principalmente estruturadas pela limitação da
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dispersão, como as barreiras físicas, por exemplo, as barragens encontradas na

região de estudo.

Os resultados apresentados indicam que a fauna de peixes de riacho da

região da Serra da Cantareira-Mantiqueira pode ter sofrido um processo de

homogeneização e simplificação. Esta simplificação resulta na dominância de

espécies altamente tolerantes, e pela falta de associação entre as medidas de

diversidade, e os gradientes ambientais que podem indicar a poluição e perda de

hábitats. Reconhecer estes componentes da diversidade beta é importante

porque eles apresentam padrões distintos (substituição de espécies versus perda

ordenada de espécies), que provavelmente estão sendo gerados por processos

ecológicos diferentes. Embora a maior parte da diversidade beta tenha sido

atribuída à substituição de espécies, estes padrões também não estiveram

associados aos gradientes ambientais de paisagem, limnologia ou estrutura dos

hábitats. Os riachos em que a bacias de drenagem dominadas por classes

antrópicas de uso da terra, como áreas agrícolas ou urbanas, e com pouca

cobertura de floresta apresentam alterações nas variáveis físicas, químicas e

biológicas, e uma resposta comum das assembleias de peixes nestas situações é

a perda de espécies nativas e sensíveis, de modo que os riachos se tornam

dominados por espécies tolerantes e não nativas, homogeneizando as

assembleias (Zeni, et al. 2019; Cruz & Pompeu 2020). Mediante os resultados,

conclui-se que a substituição de espécies é o componente mais representativo

para a diversidade beta total da assembléia de peixes dos riachos do Sistema

Cantareira-Mantiqueira, o que pode ser resultados da fragmentação dos hábitats

aquáticos com limitação à dispersão, sem relação com a estrutura ambiental, uma

vez que a similaridade diminui com o aumento da distância espacial mas não

esteve associado à estrutura da paisagem, variáveis limnológicas e de estrutura

de habitats.
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6 MATERIAL SUPLEMENTAR

As fotos de alguns pontos de coletas são apresentadas nas figuras 15 a 17.

Figura 15: Exemplo de riacho visitado e com coletas realizadas em unidades de
conservação, com 73,08 (%) de floresta.
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Figura 16: Exemplo de riacho visitado e com coletas realizadas em área com
predominância de ocupação urbana, com 53,51% de ocupação urbana.

Figura 17: Exemplo de riacho visitado e com coletas realizadas em área com
predominância de agropastoril, com 74,41 (%) de agropastoril.
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Tabela 3: Abreviaturas utilizadas neste estudo.

VARIÁVEIS SIGLAS VARIÁVEIS SIGLAS VARIÁVEIS SIGLAS

Pesquisa Ecológica de
Longa Duração

PELD Amônia (NH3)
µg/l

n_amoniacal % Matéria
orgânica do
sedimento

OM_s

Piracicaba/ Capivari/Jundiaí PCJ Nitrito (NO2-)
µg/l

NO2- Largura média
do riacho (m)

Larg

Corredor
Cantareira-Mantiqueira

CCM Nitrato (NO3-)
µg/l

NO3- Sedimento
(Fósforo)
(mg.L-¹)

TP_s

Mapeamento Anual do Uso
e Cobertura da Terra no

Brasil

MapBiomas Nitrogênio Total
(mg.L-¹)

TN Sedimento
(Nitrogênio)

(mg.L-¹)

TN_s

Sistema de Informação
Geográfica

SIG Ortofosfato
(PO4) (µg/l)

PO₄³⁻ Material em
suspensão

(mg.L-¹)

ss

Sistema de Autorização e
Informação em
Biodiversidade

SISBIO Fósforo Total
(PT) µg/l

TP Profundidade
média do riacho

(cm)

Prof

Formação Florestal (%) Flo Fósforo
Dissolvido (µg/l)

DP Velocidade
média de

corrente da água
(cm/seg)

vel

Ocupação Urbana (%) Urb Temperatura da
água (°C)

°C Matacão e seixo mat_seixo

Agropastoril (%) Agro Condutividade
elétrica (mS/cm)

EC Areia e cascalho areia_casc

Matriz de variação de
espécies βturn

Oxigênio
dissolvido (%)

DO%_h Silte Silte

Matriz de diferenças de
abundância βdif

pH pH Granulometria Gran

Matriz de dissimilaridade
total βtot

Sólidos totais
dissolvidos (g/L)

TDS

Distâncias espacial
DE Oxigênio

dissolvido (mg/L) DO

Diferença de uso e
ocupação

DL
Turbidez (NTU) tbdt

Qualidade da água DQ

Estrutura dos habitats DH
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Tabela 4: Espécies de peixes da Serra Cantareira-Mantiqueira, coletas entre

setembro de 2022 a novembro de 2022. A classificação segue Dagosta, et al.

(2023).
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Espécies

CHARACIFORMES

Characidae

Psalidodon fasciatus (Cuvier, 1819)

Psalidodon paranae (Eigenmann, 1914)

Astyanax lacustris (Lutken, 1875)

Characidium schubarti (Travassos, 1955)

Characidium alipioi (Travassos, 1955)

Apareiodon affinis (Steindachner, 1879)

GYMNOTIFORMES

Gymnotidae
Gymnotus carapo (Linnaeus, 1758)

Gymnotus pantherinus (Steindachner, 1908)

SILURIFORMES

Callichthyidae
Callichthys callichthys (Linnaeus, 1758)

Corydoras aeneus (Gill, 1858)

Heptapteridae
Pimelodella avanhandavae (Eigenmann, 1917)

Rhamdia quelen (Quoy, Gaimard, 1824)

Loricariidae
Hisonotus alberti (Roxo et al, 2016)

Hypostomus ancistroides (Ihering, 1911)

Hypostomus margaritifer (Regan, 1908)

Hypostomus nigromaculatus (Schubart, 1964)

Hypostomus regani (Ihering, 1905)

Harttia gracilis (Oyakawa, 1993)

Neoplecostomus paranensis (Langeani, 1990)

Trichomycteridae
Trichomycterus aff. brasiliensis (Lutken, 1874)

Trichomycterus sp.

CYPRINODONTIFORMES

Poeciliidae

Phalloceros harpagos (Lucinda, 2008)

Phalloceros reisi (Lucinda, 2008)

Poecilia reticulata (Peters, 1859)

SYNBRANCHIFORMES

Synbranchidae

Synbranchus marmoratus (Bloch, 1795)

CICHLIFORMES
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Cichlidae

Geophagus iporangensis (Haseman, 1911)
Crenicichla sp.
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