
                                                                                                                                                                               
 

Campus de Botucatu 

PG-BGA 

 
 

 

IMPACTO ECOLÓGICO, COMPORTAMENTAL E FISIOLÓGICO 

DA BIOINVASÃO SOBRE POPULAÇÕES NATIVAS: O CASO DO 

SIRI INVASOR Charybdis hellerii 

 

 

 

 

 

DIOGO NUNES DE OLIVEIRA 

 

 

 

 

 

 

Tese apresentada ao Programa de Pós-Graduação 

em Biologia Geral e Aplicada, Área de 

concentração Biologia Celular Estrutural e 

Funcional do Instituto de Biociências de Botucatu, 

UNESP, como pré-requisito para obtenção do 

título de Doutor. 
 

 

      Orientador: Prof. Dr. Rodrigo Egydio Barreto 

      Co-orientador: Prof. Dr. Ronaldo Adriano Christofoletti 
 

 

                                                                      

 

 

                        

 

 

 

 

 

 

 

BOTUCATU – SP 

2016 

 



                                                                                                                                                                               
 

Campus de Botucatu 

PG-BGA 

 
 

UNIVERSIDADE ESTADUAL PAULISTA 

“Julio de Mesquita Filho” 

INSTITUTO DE BIOCIÊNCIAS DE BOTUCATU  

 

 

 

IMPACTO ECOLÓGICO, COMPORTAMENTAL E FISIOLÓGICO 

DA BIOINVASÃO SOBRE POPULAÇÕES NATIVAS: O CASO DO 

SIRI INVASOR Charybdis hellerii 

 

 

DIOGO NUNES DE OLIVEIRA 

 

 

ORIENTADOR 

 PROF. DR. RODRIGO EGYDIO BARRETO 

 

CO-ORIENTADOR 

PROF. DR. RONALDO ADRIANO CHRISTOFOLETTI 

 

 

 

 

Tese apresentada ao Programa de Pós-Graduação em 

Biologia Geral e Aplicada, Área de concentração Biologia 

Celular Estrutural e Funcional do Instituto de Biociências 

de Botucatu, UNESP, como pré-requisito para obtenção do 

título de Doutor. 
 

       
 

                                                       

 

BOTUCATU – SP 

2016 
 

 



                                                                                                                                                                               
 

Campus de Botucatu 

PG-BGA 

 

 
 

 

 
 

 

 
 

 

 
 

 

 
 

 

 
  FICHA CATALOGRÁFICA ELABORADA PELA SEÇÃO TÉCNICA DE AQUISIÇÃO E TRATAMENTO DA INFORMAÇÃO 

DIVISÃO TÉCNICA DE BIBLIOTECA E DOCUMENTAÇÃO - CÂMPUS DE BOTUCATU - UNESP 

BIBLIOTECÁRIA RESPONSÁVEL: SELMA MARIA DE JESUS 

Oliveira, Diogo Nunes. 

    Impacto ecológico, comportamental e fisiológico da bioinvasão sobre 

populações nativas: o caso do siri invasor Charybdis hellerii.  / Diogo Nunes 

de Oliveira. – 2016.  

   

    Tese (Doutorado) – Universidade Estadual Paulista, Instituto de Biociências 

de Botucatu, 2016. 

    Orientador: Rodrigo Egydio Barreto 

    Co-orientador: Ronaldo Adriano Christofoletti 

    Assunto FAPESP: 2011/12824-2 

 

    1. Ecologia Marinha 

                                                                    CDD                                                                     

                      

Palavras-chave: Ecologia Trófica, mesocosmo, competição, predação, adição 

de espécie, substituição de espécie  
 

 

 

 

 

 

 

 
 

 
 
 
 
 

 

 

 

 



                                                                                                                                                                               
 

 

 

Campus de Botucatu 

PG-BGA 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 A minha família querida e aos meus 

amigos, que juntos construíram uma base 

sólida onde me fortaleci em todos os 

momentos, encontrando minha paz de 

espírito e serenidade mental.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



                                                                                                                                                                               
 

 

 

Campus de Botucatu 

PG-BGA 

 

 

 

 

 

 

 

“Mama told me when I was young 

Come sit beside me, my only son 

And listen closely to what I say 

And if you do this it will help you some sunny day 

 

Take your time, don't live too fast 

Troubles will come and they will pass 

Go find a woman and you'll find love 

And don't forget, son there is someone up above 

 

And be a simple kind of man 

Be something you love and understand 

Baby, be a simple kind of man 

Won't you do this for me, son? 

If you can?” 

 

Gary Rossington e Ronnie Van Zant  

(Lynyrd Skynyrd) 
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RESUMO 

 

Processos ecológicos como competição e predação tem o potencial de regular populações, 

influenciando no funcionamento do ecossistema por intermédio da partição de recursos e perda 

de espécies. A adição de espécies exóticas em teias tróficas podem alterar esses processos 

ecológicos e provocar efeitos em cascata. Em um estudo pioneiro, avaliamos por uma 

perspectiva multidisciplinar, os impactos da introdução de uma espécie de siri asiática na costa 

oeste do Atlântico. Para isso, aspectos populacionais, ecológicos, fisiológicos e 

comportamentais foram avaliados em ambiente natural e através de experimentação em 

laboratório. Nossos resultados revelaram que a espécie de siri invasora Charybdis hellerii está 

estabelecida na litoral do estado de São Paulo, é um competidor vigoroso, disputando recursos 

com seis espécies de decápodes nativos, e um predador eficiente, de hábito onívoro, que pode 

elevar a pressão predatória sobre quatro grupos de presas, três consideradas ‘engenheiros do 

ecossistema’. As análises comportamental e fisiológica revelaram ainda que a espécie invasora 

e a nativa Cronius ruber são mais ativas, realizam mais interações comportamentais intra e 

interespecífica, tendem a dominar a região do entremarés inferior em costões rochosos e que 

ambas disputam diretamente as mesmas tocas e os mesmos alimentos quando estão no 

mesmo ambiente. Dessa forma, o aumento populacional da espécie invasora pode elevar a 

pressão competitiva sobre C. ruber, aumentando também a chance de exclusão competitiva. 

Se essa exclusão ocorrer e a pressão seletiva do ambiente for elevada, pode não haver tempo 

hábil suficiente para que mecanismos comportamentais e fisiológicos se desenvolvam 

permitindo a adaptação da espécie nativa à um novo habitat. Ocorrendo isso, essa espécie 

poderá entrar em processo de extinção local. Nossos dados suportam a hipótese de que a 

introdução de C. hellerii no litoral paulista e sua adição nas teias tróficas locais pode elevar a 

pressão predatória e competitiva, modificando as interações tróficas, a estrutura das 

comunidades e sendo potencialmente danosa ao equilíbrio do ecossistema.   

  

Palavras-chave: Ecologia Trófica, mesocosmo, competição, predação, adição de espécie, 

substituição de espécie. 
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ABSTRACT 

 

Ecological processes, such as predation and competition, have the potential to regulate 

populations, influencing the functioning of the ecosystem through resources partition and loss of 

species. The addition of alien species into food webs may change these ecological processes 

and cause cascading effects. In a pioneering study, the impact of the introduction of a species 

of Asian crab on the Atlantic west coast was evaluated by a multidisciplinary perspective. For 

this, population, ecological, physiological, and behavioral aspects were evaluated in natural 

environment and in laboratory experimentation. The results revealed that the species of 

invasive crab Charybdis hellerii is established on the coast of São Paulo State. This species is a 

vigorous competitor, competing for resources with six decapod native species, and an efficient 

predator with omnivorous habit, which can raise the predatory pressure on four prey groups, 

three of them considered 'ecosystem engineers'. Behavioral and physiological analysis also 

showed that invasive species and native Cronius ruber are more active, performing more intra 

and interspecific behavioral interactions. These species tend to dominate the region of the lower 

intertidal on rocky shores and both compete directly for the same burrow and food when they 

are in the same environment. Thus, the population growth of invasive species may increase the 

competitive pressure on C. ruber, also increasing the risk of competitive exclusion. If this 

exclusion occurs and environmental selective pressure is high, it may not have enough time for 

developing behavioral and physiological mechanisms that allow the adaptation of native species 

to a new habitat. This occurring, this species can get into a local extinction process. Our data 

support the hypothesis that the introduction of C. hellerii on the São Paulo State coast and the 

addition in local food webs may raise the predatory and competitive pressure by modifying 

trophic interactions, community structure and are also potentially harmful to the balance of the 

ecosystem. 

 

Keywords: Trophic Ecology, mesocosms, competition, predation, addition of species, species 

substitution. 
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INTRODUÇÃO 
 

1 - Bioinvasão e processos ecológicos 

 Nicho ecológico é definido pelos limites onde determinada espécie ou grupo específico 

pode viver, crescer e se reproduzir (Begon et al., 2006). Quando há sobreposição de nicho 

ecológico, as populações apresentam comportamentos ou hábitos semelhantes e partilham um 

mesmo recurso, seja ele habitat ou alimento (Taniguchi & Nakano, 2000; Marchetti & Moyle, 

2001; Simon & Townsend, 2003). A ocorrência de sobreposição de nicho eleva as interações 

comportamentais entre organismos, aumentando a competição e predação. 

 A competição, principalmente a interespecífica, tem grande potencial de reduzir a 

fecundidade, o crescimento e a sobrevivência das espécies envolvidas (Begon et al., 2006), 

provocando a potencial exclusão de uma das espécies competidoras de seu nicho, de modo 

que essas não coexistam mais (Connell, 1961; Tilman et al., 1981). Essas exclusões podem 

levar a substituição de espécies que, em longo prazo, reduzirá a biodiversidade mediada pelo 

desequilíbrio das populações ligadas troficamente à espécie substituída. Se essa espécie 

substituída conseguir desenvolver mecanismos, que lhe permitam ocupar novos nichos e 

habitats, essa provavelmente continuará existindo. Entretanto, se a pressão seletiva for elevada 

e não houver tempo hábil suficiente para que esses mecanismos se desenvolvam, essa 

espécie poderá ser extinta, mesmo que localmente. 

 A predação influencia populações de presas, em muitos casos controlando-as 

diretamente através da pressão predatória (Underwood, 1980; Menge et al., 1986; Paine, 2002; 

Halpern et al., 2006). Essa pressão predatória pode limitar o aumento populacional de presas, 

sendo benéfica em casos onde a presa controlada for extremamente competitiva (Slobodkin, 

1964, Lubchenco, 1978; Huston, 1979; Proulx & Mazumder, 1998). O aumento constante de 

populações de presas com alto poder competitivo, pode gerar redução na riqueza e diversidade 

de espécies via competição. Por outro lado, uma elevada pressão predatória pode levar a um 

quadro de redução da população de presas, prejudicando a manutenção da biodiversidade 

local (Paine, 1966; Micheli et al., 2002). 

 Dessa forma, a competição e a predação irão exercer influência direta na biodiversidade 

e no funcionamento do ecossistema, por meio de partilha de recursos e perda de espécies 

(Dunne et al., 2002; Petchey et al., 2004; Griffin et al., 2008). Esses processos estão 

diretamente relacionados às interações indiretas denso-dependentes (DMII) ou 

comportamentais (TMII), resultando em efeitos em cascata trófica (Trussel et al., 2002; Siddon 

& Witman, 2004). Em teias tróficas simples, a pressão predatória influencia a produtividade 

primária por meio do controle ‘top-down’, por exemplo, predadores controlam populações de 

herbívoros e minimizam a pressão predatória desses sobre os vegetais, mantendo ou elevando 

a produtividade primária (Byrnes et al., 2006; Snyder et al., 2006). Já em teias tróficas mais 
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complexas, os efeitos dos consumidores são ainda difíceis de serem estabelecidos (Polis & 

Strong, 1996; Finke & Denno, 2004), devido à presença de consumidores onívoros, que 

dificultam a predição das consequências de alterações na teia trófica, em virtude das largas 

interações que esses organismos apresentam com os demais níveis tróficos (Bruno & 

O’connor, 2005). 

 Nos casos onde competidores, predadores e presas mantém coexistência longínqua, 

surgem mecanismos que equilibram as forças de predação e ‘anti-predação’, minimizando os 

riscos de extinção dessas espécies (Elliott & Mariscal, 2001; Kronfeld-Schor & Dayan, 2003; 

Edgell & Rochette, 2009). No entanto, a adição de espécies em teias tróficas, principalmente 

espécies exóticas, provoca o desequilíbrio na relação entre espécies. Isso ocorre devido à 

ausência de uma coexistência anterior, que consequentemente impossibilita a formação de 

adaptações necessárias para equilibrar as forças de predação e ‘anti-predação’. Esse 

desequilíbrio leva ao aumento de processos ecológicos como a competição e predação, que 

por sua vez provocarão efeitos em cascata, reduzindo populações de espécies controladoras e 

permitindo o aumento populacional de espécies que deixaram de ser controladas (Byrnes et al., 

2006). 

A variação da abundância e da diversidade de organismos na cadeia alimentar pode 

ocasionar impactos no funcionamento dos ecossistemas (Jamieson et al., 1998; Hillebrand & 

Cardinale, 2004; Hooper et al., 2005; Griffin et al., 2008; Worsfold et al., 2009; Wong et al., 

2010). Quando a adição ocorre em níveis tróficos superiores, há o aumento da pressão 

predatória sobre os níveis basais, podendo levar à perda de espécies (Lamb et al., 2009). A 

dimensão dos danos que essa perda de espécie causará à teia trófica estará diretamente 

relacionada à complexidade do ecossistema, da teia trófica e do número e função das espécies 

perdidas (Begon et al., 2006). Além do impacto provocado pelo aumento da pressão predatória, 

a adição em níveis tróficos superiores, também pode elevar a competição entre espécies, 

provocando alteração na estrutura da comunidade por meio da competição por recursos (Lamb 

et al., 2009). Quando a adição ocorre em níveis tróficos basais, a competição entre presas 

também pode levar a um quadro de redução na população de presas, que consequentemente 

gerará impactos aos níveis tróficos superiores, por intermédio do controle “bottom-up” (Power, 

1992; Menge, 2000). 

Devido a esses motivos, a adição de espécies, comum em eventos de bioinvasão, é um 

fenômeno bastante preocupante atualmente, constituindo uma das maiores ameaças à 

biodiversidade no mundo (Moller, 1996; Bax et al., 2003; Geiger et al., 2005, Luque et al., 

2014). Apesar de seus danos ao meio ambiente e às atividades econômicas ao redor do 

mundo terem chamado a atenção de diversos grupos de pesquisa, da opinião pública e de 

governos nos últimos anos (Pimentel et al., 2000; Gollasch & Nehring, 2006; Kerckhof et al., 
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2007; Minchin et al., 2013; Katsanevakis et al., 2014; Luque et al., 2014; Soubeyran et al., 

2015), ainda é difícil estimar com exatidão os impactos futuros de um evento de bioinvasão. 

Isso ocorre devido a alguns fatores. Primeiro, a existência de uma defasagem de tempo entre a 

introdução da espécie e a percepção do seu impacto (Essl et al., 2011). Ainda é difícil 

identificar de forma simultânea e imediata um evento de introdução e combatê-lo no exato 

momento em que ocorre. Segundo, cada espécie e população nativa respondem de forma 

diferente a um evento de bioinvasão, mesmo sendo espécies congêneres (Bovy et al., 2015; 

Townsend et al., 2015). Por fim, em sua grande maioria, as espécies invasoras são ‘R’ 

estrategistas e acabam se alastrando por grandes áreas em um curto período de tempo, o que 

dificulta seu controle e remoção (Alpert et al., 2000; Perkins & Hatfield, 2014). Normalmente só 

é possível o controle e remoção de uma espécie exótica se ela permanecer confinada e restrita 

a apenas uma área, o que normalmente não ocorre (Zaiko et al., 2014). 

 A compreensão dos mecanismos e da magnitude dos impactos causados pelas espécies 

invasoras na biodiversidade local e nos ecossistemas são pré-requisitos para a elaboração de 

ações preventivas e de mitigação. Atualmente os desafios e a urgência de se compreender 

melhor os processos de bioinvasão são ainda maiores devido a diversos fatores antrópicos. O 

aumento do tráfego marítimo, com uso de navios cada vez maiores, aumenta o potencial de 

transporte de organismos via água de lastro (Holland, 2000; Clarke et al., 2004; Minchin & 

Gollasch, 2003; Hulme, 2009). As crescentes atividades antrópicas de risco, como o cultivo e 

criação de espécies exóticas, também potencializam a bioinvasão (Drake et al., 2015). A 

degradação e alteração antrópica do meio ambiente abrem novos nichos, possibilitando e 

facilitando a migração e o estabelecimento de espécies invasoras (Rodríguez & Suárez, 2001; 

Holle, 2013; Landschoff et al., 2013). Além disso, o cenário de mudanças climáticas pode 

proporcionar, por exemplo, que espécies antes limitadas por fatores abióticos como a 

temperatura da água, possam se expandir para outras regiões (Svensson et al., 2006; Kelley et 

al., 2013). Por fim, existe o risco do “feedback positivo”, onde uma espécie invasora pode 

facilitar o estabelecimento de outra, caso essas já tenham ligações dentro de uma teia trófica 

anteriormente ao evento de bioinvasão (Ricciardi, 2001; Bovy et al., 2015). 

Considerando esses fatores, os ecossistemas aquáticos estão entre os mais ameaçados 

pela bioinvasão (Alpert et al., 2000; Simberloff, 2013). Dentre os ecossistemas aquáticos, os 

costões rochosos merecem destaque por serem constituídos de diversos nichos ecológicos, 

que são ocupados por muitas espécies ao longo de seu ciclo de vida (Menge et al., 1985; 

Thompson et al., 1996). Além disso, por se tratar de um ambiente costeiro de transição entre 

ambientes terrestre, dulcícola e marinho, integrando variáveis biológicas (competição, 

predação, herbivoría, taxas de assentamento e colonização) e abióticas (exposição a ondas, 
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temperatura, salinidade, amplitude de maré) desses ambientes, os costões tornam-se 

importantes modelos de estudo de processos ecológicos (Menge, 2000; Jenkins et al., 2008).  

 Dentre os grupos de organismos presentes nos ecossistemas aquáticos, os Decapoda, 

em especial os Portunidae (siris), tem sido particularmente bem sucedidos nos processos de 

invasão ocorridos em todo mundo (Kathirvel & Gopalakrishnan, 1974; Wee & Ng, 1995; Cohen 

et al., 1995; Galil, 2000; Mantelatto & Garcia, 2001; Miron et al., 2005; Gust & Inglis, 2006; 

Özcan et al., 2010; Froglia, 2012; Sant’Anna et al., 2012a; b). Isso se deve às suas 

características biológicas como capacidade de natação, tamanho elevado e forte quelípodos, 

que os tornam predadores bastante eficientes (Choy, 1986; Townsend, et al., 2015). Além 

disso, a presença de uma dieta generalista (Elner, 1981; Wear & Haddon, 1987; Edgar, 1990; 

Branco & Verani, 1997), a tolerância a ambientes com diferentes condições abióticas como 

temperatura, salinidade, pressão (Mantelatto & Dias, 1999; Kelley et al., 2013) e os ciclos 

larvais, em diversos casos longos e com vários estágios, permitem facilmente sua dispersão via 

água de lastro (Greenwood & Fielder, 1980; Dineen et al., 2001). Devido ao seu alto potencial 

invasivo e por estarem presentes em ambientes marinhos costeiros, os decápodes são bons 

modelos de estudo sobre processos relacionados à bioinvasão. 

 Em decápodes, o aumento da competição, das interações agressivas e dos danos não 

letais, tem o potencial de gerar estresse nos indivíduos (Huntingford et al., 1995; Matsumasa & 

Murai, 2005). De forma análoga aos vertebrados (Barreto & Volpato, 2006; Barreto et al., 2009), 

diante de um estímulo estressor, crustáceos liberam o hormônio hiperglicêmico chamado ‘CHH’ 

(Crustacean Hyperglycemic Hormone) (Webster, 1996; Toullec et al., 2002). Esse hormônio é 

produzido no órgão denominado ‘X’, localizado no pedúnculo ocular, transportado via axônio 

até a glândula do seio, onde fica armazenado temporariamente até que ocorra algum estímulo 

ambiental externo que provoque a sua liberação. Havendo um estímulo ambiental o CHH é 

liberado, provocando a liberação de glicose armazenada na forma de glicogênio em músculos, 

brânquias, hepatopâncreas, coração e hemócitos (Fingerman & Nagabhushan, 1992; 

Fingerman, 1997). O lactato, por sua vez, é produzido a partir da fermentação do glicogênio em 

situações de elevada demanda de energia, se acumulando na hemolinfa após situações de 

estresse, anoxia e hipóxia (Bridges & Brand, 1980; Van Aardt, 1988). Dessa forma, os níveis de 

glicose e lactato na hemolinfa de crustáceos são importantes indicadores de estresse, 

permitindo avaliar se a presença de uma espécie invasora provoca estresse nas espécies 

nativas. 

 A bioinvasão ocorre em etapas, as quais apresentam impactos em diferentes níveis 

biológicos e em diferentes escalas de espaço e tempo. A primeira etapa é a introdução da 

espécie no ambiente. Esse primeiro contato da espécie invasora com as nativas gera um 

impacto inicial, provocado pela adição de espécie no ecossistema e teia trófica (Wong et al., 
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2010). Após a introdução, havendo o estabelecimento da espécie invasora no ambiente, essa 

passa a gerar a ameaça de exclusão competitiva, podendo substituir uma espécie nativa na 

teia trófica (Connell, 1961; Tilman et al., 1981). Ambos os impactos tem o potencial de 

desequilibrar a teia trófica local, a estrutura das comunidades e o ecossistema, por intermédio 

do aumento ou diminuição das populações nativas (Hillebrand & Cardinale, 2004; Hooper et al., 

2005; Worsfold et al., 2009). Esses dois processos, de adição e substituição de espécies, são 

duas importantes vias de impacto da bioinvasão às comunidades nativas, entretanto são 

difíceis de serem estudados em ambiente natural, devido aos inúmeros fatores bióticos e 

abióticos que precisariam ser controlados. 

 Nos estudos sobre impactos da bioinvasão e sua influência sobre os processos e níveis 

de organização, as pesquisas experimentais apresentam o desafio da manipulação nos 

ambientes naturais. Por outro lado, por permitir o controle de variáveis, precisão e replicação, 

ao longo das últimas décadas a experimentação em laboratório passou a ter um importante 

papel em estudos ecológicos (Hairston, 1989; Paine, 1994; Werner, 1998). Uma das técnicas 

mais utilizadas atualmente é a experimentação em mesocosmo, que consiste em reproduzir um 

ambiente natural em menor escala (Bokn et al., 2003; Griffin et al., 2008; Bartolini et al., 2009; 

Stewart et al., 2013). 

 Essa técnica, aliada aos delineamentos experimentais “Aditivo e Substitutivo”, usados em 

estudos sobre diversidade de predadores e competição, permitem testar em laboratório 

processos ecológicos que anteriormente só poderiam ser testados em campo (Benedetti-

Cecchi, 2004; Siddon & Witman, 2004; Byrnes et al., 2006; Snyder et al., 2006; Griffin et al., 

2008). No delineamento Aditivo, animais da mesma ou de outra espécie são adicionados ao 

grupo pré-existente de espécies, elevando a densidade de animais. Esse delineamento 

possibilita o estudo do impacto da adição de espécies a teias tróficas, elucidando a etapa de 

introdução da espécie exótica. Já o delineamento Substitutivo consiste na substituição de 

alguma espécie por outras em algum grupo pré-existente de espécies, mantendo-se a mesma 

densidade de animais. Esse delineamento possibilita a avaliação do impacto gerado pela 

substituição de espécies, elucidando a exclusão competitiva e posterior substituição de uma 

espécie nativa por uma invasora. O entendimento desses dois processos é fundamental para a 

compreensão de como a espécie invasora interage com as nativas e quais são os reais e 

potenciais impactos dessas interações.  

  

2 - Modêlo de estudo 

Na costa brasileira, o zoobentos corresponde a maior parte das espécies marinhas 

invasoras, sendo que os crustáceos decápodes se destacam com o maior número de espécies 

introduzidas (Junqueira et al., 2010). A espécie de crustáceo decápode Charybdis hellerii 
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(Milne-Edwards, 1867) merece destaque pela forma como se alastrou rapidamente, ao longo 

das últimas duas décadas, em diversos países banhados pelo Oceano Atlântico (Campos & 

Türkay, 1989; Gómez & Martínez-Iglesias, 1990; Hernández & Bolaños, 1995; Lemaitre, 1995). 

Essa espécie de siri é originária do Indo-Pacífico Oeste (Lemaitre, 1995; Ferreira et al., 2008) e 

seu primeiro registro no ocidente ocorreu em Cuba, em 1987 (Gómez & Martínez-Iglesias, 

1990). No Brasil seus primeiros registros ocorreram em 1996, nos Estados de Alagoas, Bahia, 

Rio de Janeiro e São Paulo (Calado, 1996; Carqueija & Gouvêa, 1996; Tavares & Mendonça 

Jr., 1996; Negreiros-Fransozo, 1996).  

Ainda pouco se conhece sobre a história natural de C. hellerii e os efeitos de sua 

introdução na costa oeste do Atlântico. Atualmente essa espécie é encontrada praticamente em 

todo o litoral brasileiro, do Estado de Santa Catarina à foz do Rio Amazonas no Pará 

(Mantelatto & Dias, 1999, Tavares & Mendonça Jr., 2004; Boos Junior et al., 2010; Bentes et 

al., 2013). Esse animal habita regiões de entremarés em costões rochosos, mas também é 

encontrado em fundos não consolidados, com até 9 metros de profundidade, e em regiões 

estuarinas (Mantelatto & Garcia, 2001; Reigada et al., 2006; Sant’Anna et al., 2012a). A 

maturidade sexual morfológica aparentemente tem início em indivíduos com largura de 

carapaça entre 30 e 35 mm (1 a 2 anos idade), as fêmeas apresentam reprodução contínua ao 

longo de todo ano, com pico de desova durante o inverno (Mantelatto & Dias, 1999; Mantelatto 

& Garcia, 2001, Sant’Anna et al., 2012a; Bolaños et al., 2012) e seu ciclo larval longo, durando 

em torno de 44 dias (Dineen et al., 2001), facilitaria sua dispersão via água de lastro. 

No Complexo Baía-Estuário da Santos/São Vicente (SP), C. hellerii foi capturado pela 

primeira vez em 2004 (Reigada et al., 2006), com possível sobreposição de nicho com outras 

seis espécies de decápodes nativos: Cronius ruber (Lamarck, 1818), Menippe nodifrons 

(Stimpson, 1859), Callinectes danae (Smith, 1869), Callinectes sapidus (Rathbun, 1869), 

Callinectes exasperatus (Gerstaecker, 1856) e Callinectes ornatus (Ordway, 1863) (Sant’Anna 

et al., 2012a). Além disso, estudos realizados na mesma região nas últimas décadas, indicaram 

uma diminuição na população de espécies nativas ao longo dos anos, principalmente de C. 

ruber, ocorrendo um agravamento desse quadro após o início da ocorrência e posterior 

aumento populacional de C. hellerii (Pita et al., 1985; Moreira et al., 1988; Reigada et al., 2006; 

Sant’Anna et al., 2012a). Os indícios mostram que aparentemente essas espécies estão 

competindo por recursos em ambiente de costão rochoso, na costa oeste do Atlântico Sul. 

Entretanto, não existem estudos ecológicos de sobreposição de nicho e competição, que 

avaliem a influência de C. hellerii sobre as populações nativas. 

 Baseado no crescente aumento dos eventos de bioinvasão em todo mundo, na sua 

ameaça ecológica e econômica, no seu potencial danoso e na inexistência de estudos 

multidisciplinares dessa questão, propomos uma investigação multidisciplinar dos danos 
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provocados pela bioinvasão às teias tróficas nativas, abordando aspectos populacionais, 

ecológicos, comportamentais e fisiológicos das espécies nativas, frente à introdução da espécie 

invasora. Mudanças ambientais, como a chegada de uma nova espécie no ambiente, geram 

estímulos, que desencadeiam respostas fisiológicas, que modularão respostas 

comportamentais (Case et al., 2005; Felten et al., 2008). Esses comportamentos tem o 

potencial de alterar a relação entre espécies, modificando a interação predador/presa (Jenni & 

Schaub, 2003). Com o objetivo de investigar a relação entre estímulo ambiental, no caso a 

introdução de uma nova espécie, fisiologia e respostas comportamentais, refletindo na 

comunidade nativa, investigações em campo e experimentação em laboratório foram 

realizadas. Nossa hipótese é que, a presença da espécie invasora impacte diretamente as 

espécies nativas que possuem seu nicho sobreposto, por intermédio de alterações fisiológicas 

e comportamentais, podendo resultar em uma reestruturação da comunidade e desequilíbrio do 

ecossistema. 

 

3 - Objetivos específicos 

1) Avaliar a ocorrência da espécie invasora e das nativas no entremarés de costões rochosos 

ao longo do litoral paulista; 

2) Monitorar a abundância dessas espécies, nos meses quentes e frios, pelo período de 2 

anos; 

3) Avaliar a existência de sobreposição de nicho alimentar entre a espécie invasora e as 

nativas; 

4) Avaliar as interações agonísticas entre a espécie invasora e as nativas, em mesocosmo; 

5) Avaliar o impacto da diversidade e densidade de predadores sobre a comunidade de presas 

nativas, em mesocosmo. 

6) Avaliar se a espécie invasora induz estresse social nas nativas; 
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MATERIAIS E MÉTODOS 
 

1 - Ocorrência, abundância e monitoramento das espécies 

A espécie invasora C. hellerii e as seis espécies nativas, C. ruber, M. nodifrons, C. danae, 

C. exasperatus, C. ornatus e C. sapidus, foram monitoradas ao longo do litoral paulista pelo 

período de dois anos, de 2012 a 2014, totalizando quatro períodos de coletas, dois em meses 

quentes (dezembro a fevereiro) e dois em meses frios (maio a agosto). O litoral paulista foi 

dividido em três regiões de amostragem, distantes aproximadamente 90 km uma da outra. (1) 

“Baixada Santista”, englobando os municípios de São Vicente, Santos, Guarujá e Bertioga; (2) 

“São Sebastião”, os municípios de São Sebastião e Ilhabela; e (3) “Ubatuba”, os municípios de 

Caraguatatuba e Ubatuba. Para cada uma das regiões, 8 costões rochosos com baixa 

exposição a ondas foram escolhidos como locais de coleta, totalizando 24 locais (Figura 1). 

  

 

Figura 1. Mapa do litoral do estado de São Paulo com a localização dos 24 costões rochosos utilizados 
como locais de coleta. (1) Itaquitanduva, (2) Itararé, (3) Píer, (4) Pernambuco, (5) Perequê, (6) Branca, 
(7) São Lourenço e (8) Itaguá, na região da Baixada Santista, (9) Engenho, (10) Calhetas, (11) Guaecá, 
(12) Barequeçaba, (13) Feiticeira, (14) Praia Grande, (15) Araçá, e (16) Pacuíba, na região de São 
Sebastião e (17) Mocóca, (18) Fortaleza, (19) Dura, (20) Lázaro, (21) Enseada, (22) Toninhas, (23) 
Itaguassú e (24) Félix, na região de Ubatuba. 
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As coletas foram realizadas sempre por duas pessoas, durante os horários de maré baixa 

diurna, no entremarés inferior e infralitoral superior. Um total de 12 períodos de maré, com 8 

dias cada, foram utilizados para a realização das coletas, sendo seis períodos de marés de 

sizígia e seis de quadratura. A ordem de coleta nos costões rochosos foi determinada de forma 

aleatória, por meio de sorteio, em cada período de coleta, minimizando assim a influência do 

horário e nível da maré na quantidade de animais capturados por costão. 

Os animais foram capturados manualmente, junto às rochas do entremarés inferior, e 

com armadilhas sirizeiras do tipo pulsar, no infralitoral superior. Cinco armadilhas, com 

carcaças de peixe em seu interior, foram submersas a uma distância de pelo menos 5 metros 

entre elas. A cada 10 minutos as armadilhas eram verificadas, todos os animais em seu interior 

recolhidos e colocados em sacos plásticos individuais com água do mar, onde permaneciam 

até o término do tempo de coleta. As armadilham eram então submersas novamente, em locais 

distantes pelo menos 1 metro e meio de onde estavam anteriormente. Dessa forma 

conseguimos cobrir uma área de até 200 m² em cada costão rochoso, em um período de duas 

horas de coleta. Ao término do tempo de coleta, todos os animais capturados nos 24 costões 

rochosos foram devolvidos ao ambiente natural, nos mesmos locais onde foram capturados. 

Entretanto, antes de serem soltos, todos tiveram sua espécie, sexo e maturidade sexual 

identificada através da ausência ou presença do abdomem selado, a largura da carapaça 

medida com um paquímetro e a análise de injúrias realizada, onde a presença de quelípodos e 

pereiópodos autotomizados ou em regeneração e de fraturas na carapaça foram verificadas. 

Essas informações fornecem indícios das interações comportamentais dos animais em 

ambiente natural (Sant’Anna et al., 2012a).   

Os animais capturados no primeiro e terceiro período de coletas foram separados para 

análise de conteúdo estomacal. Após serem capturados, todos foram imediatamente colocados 

em caixas térmicas com gelo, para redução de seu metabolismo, diminuição da velocidade de 

digestão e preservação do conteúdo estomacal.  

Para avaliar a preferência pelo consumo de determinado item alimentar, quantificamos 

paralelamente os organismos que constituíam a comunidade de presas sésseis em cada 

costão rochoso. Para tal, dez transectos de 90 cm², com dez linhas tanto na vertical quanto na 

horizontal formando cem pontos de intersecção, foram colocados em locais aleatórios do 

entremarés inferior de cada costão, nas mesmas áreas onde as espécies de decápodes foram 

capturadas. Cada organismo sob um ponto de intersecção foi identificado, tendo a sua 

porcentagem de cobertura estimada. A partir desses valores, calculamos o Índice de 

Eletividade, que é a taxa de consumo de cada item alimentar em relação à sua disponibilidade 

em ambiente natural (Krebs, 1999). Os valores desse índice variam entre -1,0 e +1,0, sendo os 
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valores positivos, entre 0,0 e +1,0, indicativos de preferência e os valores negativos, entre -1,0 

e 0,0, indicativos de rejeição. 

  

2 - Sobreposição de nicho alimentar 

Em laboratório, os animais foram retirados das caixas térmicas, transferidos para sacos 

plásticos identificados e colocados em freezer à -15⁰ C, onde permaneceram por pelo menos 

24 horas antes do início das análises. Esse procedimento garantiu a eutanásia de todos os 

indivíduos, preservando seus conteúdos estomacais. 

Após esse período, os animais foram descongelados em temperatura ambiente e tiveram 

sua carapaça aberta com uma tesoura cirúrgica pela região dorsal. Os estômagos foram 

retirados e classificados de acordo com seu grau de repleção estomacal, que corresponde à 

porcentagem do volume estomacal ocupado por alimento. Dessa forma, foram classificados 

em: ‘vazio’ = 0 ≤ 25%; ‘pouco cheio’ = 25 ≤ 50%; ‘meio cheio’ = 50 ≤ 75%; ‘cheio’ = 75 ≤ 100% 

(Mantelatto & Christofoletti, 2001). Apenas os estômagos classificados como ‘cheios’ e ‘meio 

cheios’ foram analisados, evitando assim a influência do tempo de digestão nos itens 

alimentares. Por ser constituído de diferentes compostos químicos, o tempo de digestão de 

cada item alimentar também é diferente. Itens alimentares de origem mineral como, por 

exemplo, conchas calcárias de gastrópodes, precisam de um tempo maior de degradação nos 

estômagos para serem digeridos, assim como itens de origem vegetal, que devido à celulose, 

demoram mais para serem digeridos do que os de origem animal (Prop & Vulink, 1992; 

Greenaway & Linton, 1995). Dessa forma, estômagos classificados como ‘pouco cheio’ e ‘vazio’ 

podem conter apenas itens de digestão lenta, refletindo uma falsa informação sobre a dieta da 

espécie. 

Para a análise, o conteúdo estomacal de cada animal foi homogeneizado com água 

destilada e colocado em uma placa de Petri com 100 pontos de intersecção. Utilizando-se um 

estereomicroscópio, identificamos até o menor nível taxonômico possível e quantificamos cada 

item alimentar (Figura 2) (adaptado da metodologia de Pontos de Intersecção de Benedetti-

Cecchi et al., 1996; Cannicci et al., 2002; Christofoletti et al., 2011). Dessa forma, 

caracterizamos a dieta das espécies foco desse estudo, pelo cálculo da porcentagem de 

ocorrência de cada item alimentar. 
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Figura 2. Análise de conteúdo estomacal, utilizando o método de ponto de intersecção.  

 

3 – Competição intra e interespecífica 

 

3.1 - Delineamento experimental 

Os impactos da competição intra e interespecífica foram avaliados com delineamentos 

Aditivo e Substitutivo. O delineamento Aditivo teve como base a adição da espécie invasora em 

tanques com apenas exemplares de siris nativos, aumentando tanto a densidade quanto a 

diversidade de predadores. Esse delineamento representou a chegada da espécie invasora no 

ambiente, possibilitando a avaliação de seu impacto. Já no delineamento Substitutivo, trocamos 

exemplares de uma espécie por de outra, mantendo-se sempre a mesma densidade de siris 

por tanque, mas alterando a diversidade de predadores. Esse delineamento por sua vez, 

representa o estabelecimento da espécie invasora no ambiente e a remoção de uma espécie 

nativa por ‘exclusão competitiva’. 

Utilizamos como predadores as duas espécies de siris nativas mais abundantes em 

campo (C. ruber e C. danae) e a espécie invasora C. hellerii. Os tratamentos corresponderam a 

uma variação na densidade e na diversidade de predadores. Em relação à diversidade, os 

tratamentos ‘monoespecíficos’ corresponderam aqueles onde exemplares de uma única 

espécie foram colocados em um mesmo tanque. Já os tratamentos ‘multiespecíficos’ 

corresponderam aqueles onde exemplares de espécies diferentes foram colocados em um 

mesmo tanque.  

Em relação à densidade de predadores, os tratamentos foram divididos em três níveis, 

com 1, 2 e 3 siris por tanque. Nos tratamentos monoespecíficos utilizamos exemplares da 

mesma espécie, em duas densidades diferentes: 1 siri por tanque, que correspondeu ao 

tratamento ‘sem competição’ e 3 siris por tanque, que correspondeu ao tratamento de 

competição intraespecífica (Figura 3). 
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Nos tratamentos multiespecíficos utilizamos exemplares das três espécies de siris, em 

duas densidades diferentes. O tratamento com 2 siris por tanque correspondeu ao tratamento 

de competição interespecífica entre espécies nativas (1 exemplar de C. ruber + 1 de C. danae). 

Os tratamentos com 3 siris por tanque corresponderam aos tratamentos de competição 

interespecífica. Esses tratamentos de competição interespecífica foram subdivididos em três 

categorias. A primeira, sem a presença da espécie invasora, mas com dominância de C. ruber 

(2 exemplares de C. ruber + 1 de C. danae), a segunda, sem a presença da espécie invasora, 

mas com dominância de C. danae (1 exemplar de C. ruber + 2 de C. danae) e a terceira, com a 

presença da espécie invasora (1 exemplar de C. ruber + 1 de C. danae + 1 de C. hellerii). 

Dessa forma, a influência das competições intra e interespecífica sobre o consumo de presas e 

uso de tocas foram avaliadas em um delineamento único, considerando os fatores ‘espécie’ (3 

níveis: C. ruber, C. danae e C. hellerii) e ‘competição’ (3 níveis: sem competição, competição 

intraespecífica e competição interespecífica) (Figura 3).  

Para avaliarmos o efeito da adição da espécie invasora, utilizamos os tratamentos 

multiespecíficos com 2 siris e o multiespecífico com a presença da espécie invasora. Já para 

avaliarmos o efeito de substituição de espécies, utilizamos todos os tratamentos com 

densidade de 3 siris por tanque, tanto em mono quanto em cultivo multiespecífico (Figura 3). 

Cada tratamento foi replicado cinco vezes. 

 

Figura 3. Delineamento experimental para avaliar o efeito aditivo e substitutivo da espécie invasora. (Os 
números 1, 2 e 3, antes dos nomes das espécies, correspondem à quantidade de exemplares de cada 
espécie utilizado no tratamento). 
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3.2 - Variáveis respostas 

 a) Estresse fisiológico 

O estresse social potencialmente provocado pelas interações agressivas intra e 

interespecífica, foi avaliado pela mensuração da concentração de glicose e lactato na hemolinfa 

dos siris. Essas amostras (1,0 ml) foram retiradas através dos pereiópodos utilizando-se 

seringas e agulhas descartáveis com anticoagulante e transferidas para ‘eppendorfs’ individuais 

identificados. Os eppendorfs receberam previamente 0,2 ml de anticoagulante (Heparina) e 

foram colocados em freezer à -15⁰ C para a conservação das amostras de hemolinfa. 

 As concentrações de glicose e lactato, nas amostras de hemolinfa, foram analisadas pelo 

método colorimétrico (Trinder, 1969; Barreto & Volpato, 2006). Para isso, kits reagentes para 

determinação quantitativa dessas substâncias foram utilizados, o Lactato Enzimático 

(LABTEST) e a Glucose Liquicolor (Welldone). Uma placa de leitura com cem poços foi 

preparada com 250 microlitros (µl) do reagente enzimático padrão em cada poço. Uma amostra 

de 2,5 µl de hemolinfa de cada siri diferente foi colocada em cada poço, e a placa foi então 

colocada no espectrofotômetro por 5 minutos a 35⁰ C para que ocorresse a reação necessária 

para a leitura. Após o tempo de incubação foi realizada a leitura da absorbância do líquido de 

cada poço e esses valores foram então convertidos em miligramas por decilitro (mg/dl), 

conforme indicado pelos fabricantes dos kits. 

 

 b) Interações comportamentais 

 Todos os tratamentos com densidade de 2 e 3 siris por tanque foram monitorados para a 

avaliação das interações comportamentais, resultantes das disputas intra e interespecífica por 

tocas e alimento. Para isso, filmadoras digitais foram posicionadas em frente aos tanques 

experimentais, de forma que toda a área do tanque pudesse ser filmada. Cada réplica foi 

monitorada por duas horas e vinte minutos, com filmagens concentradas no primeiro e último 

dia de experimento. 

 Para o início das filmagens, caixas individuais com os siris foram colocadas ainda 

tampadas dentro dos tanques experimentais, de forma que apenas a água do tanque pudesse 

entrar nas caixas. Após 15 minutos de aclimatação, as filmadoras foram ligadas, as tampas das 

caixas retiradas e os siris foram soltos ao mesmo tempo dentro do tanque. 

A primeira hora de experimento foi filmada integralmente, uma vez que é nesse período 

que normalmente ocorrem as principais disputas por recursos e a determinação da hierarquia 

de dominância do grupo (Tokuda & Jensen, 1969). Após a primeira hora de filmagem, a 

filmagem foi interrompida por uma hora, sendo reiniciada após esse intervalo. Ao término do 

intervalo, mais três períodos de 20 minutos de filmagem foram realizados em momentos 

aleatórios do primeiro dia, determinados por sorteio. O quarto período de 20 minutos de 
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filmagem ocorreu no último dia de experimento, 72 horas após seu início. Esses quatro 

períodos de 20 minutos de filmagem foram realizados com o objetivo de avaliar a estabilidade 

da dominância em cada um dos tratamentos, permitindo averiguar se a dominância da primeira 

hora de filmagem foi mantida, se houve troca de dominância e se houve dominância de uma 

espécie sobre a outra nos diferentes tratamentos. 

Após as filmagens, os vídeos foram analisados e os comportamentos agonísticos 

classificados em quatro categorias, (1) ‘Confronto’, correspondendo ao comportamento de 

agressão física utilizando os quelípodos, (2) ‘Display’, comportamento que consiste na abertura 

dos quelípodos para exibição de força, (3) ‘Remoção da toca’, comportamento de retirar o 

adversário da toca por meio de força física, puxando ou empurrando o oponente e (4) 

‘Deslocamento do adversário’, que consistiu em afastar o adversário com o quelípodo, sem a 

realização de agressão. Quantificamos o número de vezes que cada comportamento foi 

realizado e o animal que exibiu o comportamento, para determinar a hierarquia nos tanques.  

As tocas foram classificadas em três categorias, “melhor toca”, “segunda melhor toca” e 

“pior toca”. Essas categorias foram estabelecidas através do tamanho das tocas (área em cm²), 

tamanho da sua entrada (cm) e sua capacidade de proteção, que foi determinada pela área da 

sua cobertura (cm²). As tocas com maior área, entrada e cobertura foram classificadas como 

“melhor toca” e as com menor área, entrada e cobertura, “pior toca”. O tempo de permanência 

de cada siri em cada toca foi quantificado em segundos, para auxiliar na identificação do animal 

dominante. Dessa forma, consideramos com animais dominantes os que permaneceram por 

mais tempo nas melhores tocas.  

 

c) Comunidade de presas 

Os cinco itens alimentares mais abundantes nas análises de conteúdo estomacal, foram 

escolhidos para constituir a comunidade de presas do mesocosmo: (1) Mexilhões da espécie 

Perna perna, e (2) do gênero Brachidontes sp., (3) cirripédios do gênero Tetraclita sp., (4) 

macroalgas do gênero Sargassum sp. e (5) braquiúros do gênero Panopeus sp. e da família 

Porcellanidae. 

As presas foram capturadas em ambiente natural. Mexilhões, cirripédios e algas foram 

colocados em um mesmo tanque e os braquiúros foram colocados em tanque separado, ambos 

com água do mar corrente. Antes de serem colocadas nos tanques experimentais, todas as 

presas animais foram examinadas e as mortas foram descartadas. 

O consumo das presas por tratamento foi determinado a partir da diferença na 

quantidade de cada presa no início e término do experimento. Cirripédios e braquiúros foram 

quantificados pelo número de indivíduos. Já as presas que se organizam em aglomerações, 

como mexilhões e algas, foram quantificadas pelo peso úmido. Todas as presas foram 
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colocadas em quantidades suficientes para que não houvesse o consumo completo de 

nenhuma delas. 

 

3.3 – Experimento de adição e substituição de espécies 

 A espécie invasora C. hellerii e as duas nativas, C. ruber e C. danae, foram escolhidas 

para a realização do experimento baseado em três critérios, pertencerem à mesma família 

(Portunidae), maior abundância em campo e maior incidência de injúrias nos exemplares 

capturados em ambiente natural. A abundância em campo foi usada como um indicativo do 

tamanho da população e as injúrias, quelípodos e pereiópodos autotomizados ou em 

regeneração e fissuras na carapaça, foram usadas como indicadores de interações 

comportamentais.  

 Os exemplares das três espécies foram capturados nos costões rochosos onde sua 

abundância foi maior, Araçá e Enseada, foram colocados em caixas individuais com tampa e 

água do mar e foram transportados para o laboratório, onde permaneceram por 48 horas em 

jejum com aeração constante. 

 Após o período de jejum, os siris foram colocados simultaneamente nos tanques, de 

acordo com os tratamentos. O tamanho (largura da carapaça), sexo e maturidade sexual de 

todos os siris colocados em um mesmo tanque foram padronizados. Além disso, todos estavam 

em perfeitas condições anatômicas, ou seja, tinham todos os quelípodos e pereiópodos 

presentes. Dessa forma evitamos a influência das variáveis, tamanho, sexo, maturidade sexual 

e autotomia, nas interações comportamentais e na competição intra e interespecífica. 

 A quantidade máxima de siris por tanque foi determinada pela estimativa da quantidade 

de decápodes por m2 em ambiente natural. Para tal, medimos a área (m2) de coleta em cada 

um dos 24 costões rochosos e depois dividimos o número total de exemplares das sete 

espécies capturados em cada costão, pela área de coleta desse costão, obtendo o valor de 

decápodes por m². Esse cálculo permitiu que determinássemos o tamanho dos tanques 

experimentais, de forma que a densidade máxima de siris por metro quadrado em ambiente 

natural fosse respeitada e reproduzida em laboratório. Assim, tanques circulares de 500 litros, 

com área de fundo de aproximadamente 0,90 m² foram utilizados para os tratamentos de 

abundância de 2 e 3 siris, enquanto caixas menores, com 0,45 m², foram utilizadas para os 

tratamentos de 1 siri.  

 Em todos os tanques simulamos um ambiente de costão rochoso em mesocosmo. Para 

tal, areia e rochas de diversos tamanhos foram coletadas nos mesmos locais que os siris e 

levadas ao laboratório. Em laboratório, todas as rochas foram lavadas em água doce corrente 

para a remoção de qualquer organismo que pudesse servir como fonte de alimento durante o 

experimento. A areia foi peneirada em malha de 3,53 mm, para a remoção da macrofauna 
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intersticial e passou por choque osmótico, permanecendo 24 horas em tanque com água doce 

e depois mais 24 horas em tanque com água salgada. Esse procedimento é comum em 

aquariofilia e em sistemas de cultivo, realizado com o intuito de eliminar eventuais bactérias, 

fungos e parasitas patogênicos, além de reduzir a meio-fauna que também pode servir como 

fonte de alimento para os siris. 

A montagem dos tanques teve início com a colocação de uma camada de 8 cm de areia. 

Em seguida as rochas foram colocadas sob a areia, em um dos lados do tanque, formando três 

tocas com galerias internas ligando-as. As galerias permitiram que o contato visual entre os 

siris fosse mantido, mesmo nos momentos em que estavam entocados. Essa disposição foi 

padronizada e mantida para todos os tratamentos com densidade maior que 1 siri por tanque, 

proporcionando também com que todos os siris tivessem acesso à pelo menos uma toca. 

Dessa forma, a não utilização da toca por algum dos siris seria motivada apenas pela 

competição e não pelo número insuficiente de tocas. Após a colocação das rochas, os tanques 

foram preenchidos com água do mar até a metade (250 litros) e o sistema de aeração foi 

instalado. 

Com os tanques montados, os cinco grupos de presas foram distribuídos de maneira 

aleatória sobre as rochas, de forma que todos os siris tivessem acesso a todos os grupos de 

presas (Figura 4). Vinte e quatro horas após a colocação das presas nos tanques, os siris 

foram inseridos nos tanques, dando início ao experimento. Ao término de cada réplica, os siris 

e as presas foram retirados dos tanques, a água salgada foi totalmente drenada, as rochas 

foram novamente lavadas com água doce e a areia permaneceu no tanque, que foi preenchido 

com água doce. Esses procedimentos foram adotados, com intuito de minimizar a influência de 

eventuais feromônios liberados pelos animais durante o experimento. Antes do início da 

montagem da réplica seguinte, a água doce era totalmente drenada do tanque, que era 

novamente preenchido até a metade (250 litros) com água salgada, as tocas eram remontadas 

e a nova comunidade de presas era inserida no tanque. Os protocolos de montagem e 

desmontagem dos tanques foram seguidos até que as 55 réplicas fosse concluídas. 
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Figura 4. Tanque experimental em mesocosmo. (A) Sistema de aeração em funcionamento, (B) 
disposição das presas e das três tocas. (As setas indicam a posição das tocas). 

 

4 - Análise Estatística 

 Dois testes foram usados para analisar a sobreposição de nicho alimentar entre as 

espécies de decápodes. O Teste de Similaridade de Morisita-Horn foi utilizado para comparar a 

similaridade da dieta das espécies, comparando as quantidades de cada item alimentar nos 

conteúdos estomacais. Após o cálculo, um gráfico de escala multidimensional (MDS) foi gerado 

utilizando-se o programa PRIMER-E 7 (Plymouth Routines In Multivariate Ecological Research), 

desenvolvido pela Universidade de Plymouth no Reino Unido. 

 

 

Onde:  

Xij = número de indivíduos da espécie i na amostra j; 

Xik = número de indivíduos da espécie i na amostra k; 

Nj = número total de indivíduos na amostra j; 

Nk = número total de indivíduos na amostra k. 

  

 O segundo teste foi o de Eletividade de Krebs, utilizado para comparar a quantidade de 

cada item alimentar, com a sua disponibilidade em ambiente natural. Permitindo avaliar a 

preferência alimentar das espécies de decápodes. 
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Onde: 

Wi = relação de forrageamento para a espécie i; 

oi = proporção ou porcentagem da espécie i na dieta; 

pi = proporção ou porcentagem da espécie i avaliada em ambiente natural. 

 

 A ANOVA foi aplicada nos dados ecológicos, fisiológicos e comportamentais, e o número 

de fatores e níveis usados variou de acordo com o objetivo dos testes. A homocedasticidade 

dos dados foi avaliada por meio do teste de Cochran, os dados foram transformados aplicando-

se a raiz quadrada quando necessário e o teste a posteriori de Tukey foi aplicado quando 

diferenças estatisticamente significativas foram detectadas entre ‘fatores’ e ‘níveis’ (Tabela 1). 



                                                                                                                                                                               
 

28 

 

Campus de Botucatu 

PG-BGA 

Tabela 1. Fatores e níveis das análises de variância dos dados ecológicos, fisiológicos e 
comportamentais. 

Questão 
Variável 

dependente 
Teste 

Fatores Níveis 

Quantidade Descrição Quantidade Descrição 

Ocorrência 

dos 

decápodes 

- ANOVA 3 

1. Espécie 7 7 espécies Decapoda 

2. Região 3 

1. Baixada Santista 

2. São Sebastião 

3. Ubatuba 

3. Coleta 4 Coleta 1, 2, 3 e 4 

Competição 

intra e 

interespecífica 

Concentração de 

glicose e lactato 
ANOVA 2 

1. Espécie 3 

1. C. danae 

2. C. ruber 

3. C. hellerii 

2. Tratamento 7 

Tratamentos mono e 

multiespecíficos com 

densidade maior que 

1 siri por tanque 

Competição 

intra e 

intraespecífica 

Consumo de 

presas 
ANOVA 2 

1. Espécie 3 

1. C. danae 

2. C. ruber 

3. C. hellerii 

2. Tratamento 7 

Tratamentos mono e 

multiespecíficos com 

as três densidades 

de siris por tanque 

Competição 

intra e 

interespecífica 

Uso de tocas e 

comportamentos 

agonísticos 

ANOVA 2 

1. Espécie 3 

1. C. danae 

2. C. ruber 

3. C. hellerii 

2. Tratamento 4 

Tratamentos mono e 

multiespecíficos com 

3 siris por tanque 

Substituição 

de espécies 

nativas pela 

invasora 

Uso de tocas, 

comportamentos 

agonísticos e 

consumo de 

presas 

ANOVA 2 

1. Espécie 3 

1. C. danae 

2. C. ruber 

3. C. hellerii 

2. Tratamento 5 

Tratamentos mono e 

multiespecíficos com 

3 siris por tanque 

Adição da 

espécie 

invasora à 

comunidade 

nativa  

Concentração de 

glicose e lactato, 

uso de tocas e 

comportamentos 

agonísticos 

ANOVA 2 

1. Espécie 2 
1. C. ruber 

2. C. danae 

2. Tratamento 2 

Tratamentos com os 

dois siris nativos e 

com as três espécies 

juntas 

  



                                                                                                                                                                               
 

29 

 

Campus de Botucatu 

PG-BGA 

 
 
 
RESULTADOS 
 

1 – Ocorrência dos decápodes no litoral paulista 

Um total de 1296 animais foi coletado, sendo as espécies M. nodifrons, C. hellerii, C. 

danae e C. ruber as mais abundantes, correspondendo juntas a 92,5% do total de animais 

capturados (Tabela 2). Não houve influência da região de estudo ou do período de coleta na 

abundância das espécies. M. nodifrons foi a espécie significativamente mais abundante nas 

três regiões de amostragem e em todos os períodos de coleta (Tabela 3). Essa espécie nativa 

foi capturada em todos os costões rochosos, sendo a mais abundante em 15 dos 24 costões 

rochosos (Figura 5). Entretanto, essa foi a única espécie de caranguejo de porte médio 

encontrada no entremarés inferior dos costões, sendo as demais espécies da família 

Portunidae (siris), inclusive a espécie invasora. 

 

Tabela 2. Total de exemplares capturados de cada espécie por região de amostragem.  

 
M. 

nodifrons 

C. 

hellerii 

C. 

danae 

C. 

ruber 

C. 

exasperatus 

C. 

ornatus 

C. 

sapidus 

Baixada Santista 243 84 18 06 38 06 06 

São Sebastião 270 45 57 10 0 16 08 

Ubatuba 318 29 62 57 12 07 04 

Total 831 158 137 73 50 29 18 

 

Tabela 3. Análise de variância da quantidade de exemplares capturados, por espécie, período de coleta 
e região de amostragem (Cochran = 0,24). 

 

Fonte de variação 

Grau de 

liberdade 
 

MS 
 

F 
 

P 
 

Espécie 
 

6 6990,87 59,63 <0,001 

Região 
 

2 87,25 0,74 0,48 

Coleta 
 

1 17,19 0,15 0,70 

Espécie/Região 
 

12 153,78 1,31 0,25 

Espécie/Coleta 
 

6 135,69 1,16 0,35 

Região/Coleta 
 

2 197,58 1,68 0,20 

Espécie/Região/Coleta 
 

12 156,92 1,34 0,23 

Resíduo 
 

42 117,24   

 

Das seis espécies de siris encontradas no entremarés inferior, C. hellerii foi a mais 

frequente, sendo a mais abundante em dois costões rochosos (Figura 5). As outras duas 

espécies mais frequentes foram C. danae e C. ruber (Tabela 2).  
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Figura 5. Quantidade total de exemplares capturados das sete espécies de decápodes em cada costão 
rochoso. 

 

 A espécie invasora C. hellerii está estabelecida ao longo de todo o litoral paulista. 

Exemplares machos jovens e maduros, e fêmeas jovens, maduras e ovígeras foram capturados 

nas três regiões de amostragem, tanto nos meses frios quanto nos quentes (Tabela 4).  

 

2 – Disponibilidade das presas em ambiente natural 

Sete grupos funcionais de presas sésseis foram identificados no entremarés inferior dos 

costões rochosos: poliquetas, algas, cirripédios, bivalves, gastrópodes, ascídias e esponjas. 
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Esses organismos estavam distribuídos em zonas bastante características, com predomínio de 

bivalves do gênero Brachidontes sp. e cirripédios do gênero Chthamalus sp. no limite entre o 

entremarés inferior e superior, e predomínio de comunidades de algas e de poliquetas do 

gênero Phragmatopoma sp. no limite inferior do entremarés (Figura 6). 

 

Tabela 4. Maturidade sexual dos exemplares de C. hellerii capturados nas três regiões de amostragem 
nos meses frios (F) e quentes (Q). 

 
C. 

hellerii 

Machos 

adultos 

Machos 

jovens 

Fêmeas 

adultas 

Fêmeas 

ovígeras 

Fêmeas 

jovens 

  F / Q F / Q F / Q F / Q F / Q 

Baixada Santista 84 33 / 12 03 / 01 12 / 0 21 / 01 01 / 0 

São Sebastião 45 23 / 09 05 / 01 01 / 01 03 / 01 01 / 0 

Ubatuba 29 11 / 06 0 / 01 03 / 04 01 / 0 01 / 02 

Total 158 94 11 21 27 05 

 

3 – Sobreposição de nicho alimentar 

 Foram analisados 138 estômagos entre as sete espécies de decápodes. Os itens 

alimentares encontrados foram classificados em 13 grupos funcionais, animais (10 no total: 

poliquetas, cirripédios, bivalves, gastrópodes, ascídias, poríferos, braquiúros, crustáceos, 

equinodérmos e matéria orgânica), algas, sedimento e plástico. 

 Bivalves foi o grupo funcional mais consumido por seis das sete espécies de decápodes, 

inclusive pela espécie invasora. Esse grupo foi majoritariamente constituído por mexilhões da 

espécie Perna perna e do gênero Brachidontes sp. A espécie nativa C. ruber foi a única que 

consumiu mais braquiúros, sendo os bivalves o segundo item alimentar mais abundante em 

seu conteúdo estomacal. Os demais itens alimentares encontrados em maior quantidade nos 

estômagos das sete espécies foram: algas, em sua grande maioria calcárias, cirripédios do 

gênero Tetraclita sp. e Chthamalus sp., e caranguejos das famílias Porcellanidae e Panopeidae 

(Figura 7). 

 

 

 

 

 

 

 

 



                                                                                                                                                                               
 

32 

 

Campus de Botucatu 

PG-BGA 

 

Figura 6. Porcentagem de cobertura das presas sésseis nos 24 costões rochosos de amostragem.
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Figura 7. Composição da dieta das sete espécies de decápodes. 
 

 A maior similaridade entre dietas ocorreu entre a espécie invasora C. hellerii e a nativa M. 

nodifrons (Figura 8), com predominância dos grupos funcionais Matéria Orgânica, Bivalves e 

Algas (Figura 7). A segunda, terceira e quarta dieta mais similar à dieta da espécie invasora 

foram, respectivamente, C. sapidus, C. ornatus e C. ruber (Figura 8).   
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Figura 8. Similaridade entre a dieta de C. hellerii e das seis espécies nativas. 

 

 Dos sete grupos de presas sésseis encontrados nos costões, Bivalves foi o grupo 

preferido pelas sete espécies de decápodes em treze dos vinte e quatro costões, sendo que a 

espécie invasora C. hellerii e a nativa M. nodifrons competiram por esse recurso em dois 

costões, e as espécies nativas C. ornatus, C. sapidus e M. nodifrons competiram por esse 

recurso no costão de Barequeçaba. Poliquetas foi o segundo grupo preferido por 4 espécies 

em oito costões, e duas espécies nativas, C. ruber e M. nodifrons, competiram por esse recurso 

no costão do Félix (Tabela 5). 

 

4 – Competição intra e interespecífica 

 Em ambiente natural as competições intra e interespecífica desencadearam interações 

comportamentais que resultaram em quelípodos e pereiópodos autotomizados ou em 

regeneração e em fraturas na carapaça dos exemplares das sete espécies. As espécies com 

maior porcentagem de injúrias foram C. hellerii, C. ornatus, C. ruber e C. danae (Tabela 6), 

indicando que essas são as espécies que mais realizam interações comportamentais. 
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Tabela 5. Índice de Eletividade para os sete grupos funcionais de presas sésseis. 

Costão Espécie Bivalves Poliquetas Gastrópodes Cirripédios Algas Esponjas Ascídias 

Itararé C. hellerii    0,3* -1,0 -0,7 -1,0 -1,0 -1,0 - 

Itararé M. nodifrons    0,1* -0,5 -0,7 -1,0 -1,0 -1,0 - 

Fortaleza C. hellerii    0,7*    1,0* -1,0 -1,0 -0,8 - - 

Fortaleza M. nodifrons    0,3* -    0,6* -1,0   0,0 - - 

Barequeçaba C. ornatus    0,2* -1,0 -1,0 -1,0 -1,0 -1,0 -1,0 

Barequeçaba C. sapidus    0,3* -1,0 -1,0 -1,0 -0,8 -1,0 -1,0 

Barequeçaba M. nodifrons    0,3* -1,0 -0,6 -1,0 -0,9 -1,0 -1,0 

São Lourenço C. exasperatus    0,2* -0,9 -1,0 -1,0 -1,0 -1,0 - 

São Lourenço M. nodifrons    0,4* -0,3 -0,8 -0,5 -1,0 -1,0 - 

Félix C. ruber -0,1    1,0* -1,0 -1,0 -0,8 -1,0 -1,0 

Félix M. nodifrons -0,8    1,0* -1,0   0,0 -0,3 -1,0 -1,0 

Itaquitanduva C. hellerii    0,2* -1,0 -1,0 -1,0 -1,0 - - 

Araçá C. hellerii    0,5* - -1,0 -1,0 -0,4 -1,0 - 

Itaguassú C. hellerii    0,7* -1,0 -1,0 -1,0 -1,0 -1,0 -1,0 

Engenho M. nodifrons    0,4* -0,5 -1,0 -1,0 -1,0 -1,0 - 

Mocóca M. nodifrons    0,4* -0,4 -1,0 -1,0 -1,0 - - 

Toninhas M. nodifrons    0,2* -1,0 -1,0 -1,0 -0,7 -1,0 -1,0 

Lázaro C. ruber    0,5* -1,0 -1,0    0,2* -0,9 - - 

Enseada C. ruber    0,8* - - -0,6 -0,8 -1,0 -1,0 

Perequê C. danae    0,4* -1,0 -1,0 -1,0 -1,0 - - 

Mocóca C. hellerii -1,0    0,3* -1,0 -1,0 -0,6 - - 

Branca M. nodifrons -1,0    0,3* -1,0 -1,0 -1,0 - - 

Itaguá M. nodifrons -0,3    0,2* -1,0 -1,0 -0,6 -1,0 - 

Calhetas M. nodifrons -0,2    1,0* -1,0 -1,0 -0,2 - - 

Itaguassú M. nodifrons -1,0    1,0* -1,0 -1,0 -0,8 -1,0 -1,0 

Dura C. danae -0,1    1,0*    0,8* -1,0 -0,9 - - 

Lázaro C. hellerii -1,0 -1,0    0,7* -1,0 -0,1 - - 

Feiticeira M. nodifrons -0,3 -    0,2* -1,0 -0,3 -1,0 -1,0 

Itararé C. exasperatus -0,4 -1,0 -1,0    0,5* -0,6 -1,0 - 

Perequê C. sapidus -0,7 -1,0 -1,0 -0,8   0,3* - - 

* indica preferência pelo consumo; valores em negrito indicam competição entre espécies por um mesmo 
tipo de presa, no mesmo costão rochoso; valores negativos indicam rejeição ao consumo. 

 

Tabela 6. Porcentagem de injúrias nos exemplares capturados de cada espécie. 

Injúrias (%) 

 
C. 

hellerii 

C. 

ruber 

C. 

danae 

C. 

exasperatus 

C. 

ornatus 

C. 

sapidus 

M. 

nodifrons 

Machos 26,59 17,81 17,52 0,00 31,03 5,56 8,66 

Fêmeas 13,92 8,22 3,65 16,00 3,45 11,11 10,71 

Total 40,51 26,03 21,17 16,00 34,48 16,67 19,37 
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 Em laboratório a competição exerceu influência direta sobre a quantidade de presas 

consumida e no tempo de utilização das tocas. Entretanto, essa influência alterou de forma 

diferente os níveis de lactato e glicose. A concentração de glicose na hemolinfa dos animais 

não variou entre tratamentos, mas foram diferentes entre as espécies. A espécie invasora e a 

nativa C. ruber apresentaram uma maior concentração de glicose do que a espécie nativa C. 

danae (Figura 9). Já as concentrações de lactato na hemolinfa dos siris não variaram entre as 

espécies e os tratamentos (Tabela 7). 

 

 

Figura 9. Concentração de glicose (mg/dl) na hemolinfa da espécie invasora (C. hellerii) e das duas 

espécies nativas (C. ruber e C. danae). (Letras diferentes correspondem a valores significativamente 
diferentes, P ≤ 0,01). 

 

Tabela 7. Concentrações de lactato na hemolinfa de C. hellerii, C. ruber e C. danae (Cochran = 0,37). 

 

Fonte de variação 

Grau de 

liberdade 
 

MS 
 

F 
 

p 
 

Espécie 
 

2 55225 1,39 0,26 

Tratamento 
 

2 26161 0,66 0,52 

Espécie/Tratamento 
 

4 28425 0,72 0,58 

Resíduo 
 

36 39651   

 

 O consumo total de presas por tanque foi influenciado diretamente pela competição 

intraespecífica, variando tanto entre espécies quanto na interação espécie/tratamento.  

 O consumo total de presas foi maior nos tanques de C. danae do que nos tanques de C. 

ruber e C. hellerii, indicando que essas duas espécies foram mais influenciadas pela 

competição intraespecífica do que C. danae. Além disso, não houve diferença no consumo total 

de presas entre os tratamentos sem competição e com competição intraespecífica, tanto para 

C. ruber quanto para C. hellerii, o que também indica a ação da competição intraespecífica 

sobre essas duas espécies (Figura 10).  
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Figura 10. Consumo total de presas nos tratamentos sem competição e com competição intra e 
interespecífica. (Letras diferentes indicam diferenças estatisticamente significativas, P ≤ 0,01; * indica 
valores estatisticamente diferentes entre espécies em um mesmo tratamento). 

 

 As presas mais consumidas em todos os tratamentos foram Brachidontes sp., Perna 

perna e Sargassum sp. (Figura 11). 

 O tempo de utilização das tocas também foi influenciado pela competição intra e 

interespecífica. A competição intraespecífica exerceu maior influência sobre C. ruber, que 

utilizou mais as tocas nos tratamentos de competição interespecífica. Já C. danae foi mais 

influenciado pela competição interespecífica, frequentando mais as tocas nos tratamentos de 

competição intraespecífica e diminuindo seu uso nos tratamentos com a presença de C. ruber e 

C. hellerii (Figura 12).  

 No tratamento de competição interespecífica, a espécie invasora C. hellerii e a espécie 

nativa C. ruber fizeram uso das tocas por tempo semelhante (Figura 12), inclusive da melhor 

toca (Figura 13), indicando que essas duas espécies competem diretamente por tocas quando 

estão em um mesmo ambiente. 
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Figura 11. Consumo de presas nos onze tratamentos experimentais. 

 

 

Figura 12. Tempo total de utilização das tocas. (Letras diferentes correspondem a valores diferentes, P ≤ 
0,03). 
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Figura 13. Tempo total de utilização da melhor toca, no tratamento de competição interespecífica. (Letras 
diferentes correspondem a valores diferentes, P ≤ 0,03). 

 

 As competições intra e interespecífica não influenciaram na quantidade de confrontos, 

display e no comportamento de remover o adversário da toca, não havendo diferença entre as 

espécies e os tratamentos (Tabela 7). Entretanto, o comportamento de deslocar o adversário 

do local, foi maior nos tratamentos de competição intraespecífica de C. ruber, do que nos 

demais tratamentos e espécies (Figura 14), indicando uma maior interação comportamental de 

exemplares de C. ruber com indivíduos da mesma espécie, do que de espécies diferentes. 

 

Tabela 7. Quantidade de comportamentos agonísticos realizados durante o experimento (Cochran = 
0,41). 

 

Fonte de variação 

Grau de 

liberdade 
 

MS 
 

F 
 

p 
 

Espécie 
 

2 7,03 2,18 0,13 

Tratamento 
 

1 4,03 1,25 0,27 

Espécie/Tratamento 
 

2 0,03 0,01 0,99 

Resíduo 
 

24 3,22   

 

5 – Delineamento Substitutivo 

 A espécie nativa C. danae foi a mais influenciada pelo processo de substituição de 

espécies. O consumo total de presas foi maior no tratamento de competição intraespecífica, 

com 3 exemplares de C. danae no mesmo tanque, do que nos demais tratamentos. Entretanto, 

esse consumo total de presas diminuiu quando 1 ou 2 exemplares de C. danae foram 

substituídos por exemplares de C. ruber. Essa alteração diminuiu a pressão predatória sobre 

três grupos de presas, Brachidontes sp., braquiúros e algas. O consumo dessas presas foi 

menor nos tratamentos multiespecíficos com espécies nativas, do que no tratamento 

monoespecífico de C. danae (Figura 15). 
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Figura 14. Ocorrência do comportamento de ‘deslocar o adversário do local’, em relação aos 
tratamentos. (Letras diferentes correspondem a valores diferentes, P ≤ 0,02).   

 

 

Figura 15. Consumo de presas nos tratamentos com delineamento substitutivo. (Letras diferentes 
correspondem a valores diferentes, P ≤ 0,03). 

 

 O tempo de utilização das tocas, nos tratamentos com delineamento substitutivo, variou 

de acordo com a espécie e o tratamento. Tanto C. ruber quanto C. danae utilizaram mais as 

tocas nos tratamentos de competição intraespecífica, do que nos tratamentos de competição 

interespecífica em que não eram as espécies predominantes. Isso revela que, quando há 

substituição de espécies e a competição interespecífica passa a ocorre contra a espécie 
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invasora, ou mesmo contra outra espécie nativa com maior densidade de indivíduos, as duas 

espécies nativas tendem a utilizar menos as tocas como refúgio. Além disso, nos tratamentos 

de competição interespecífica com a presença de 2 exemplares de C. ruber e 1 exemplar de C. 

danae, C. ruber utilizou mais as tocas do que C. danae, indicando que C. ruber é um 

competidor por tocas mais eficiente que C. danae (Figura 16).   

    

 

Figura 16. Tempo total de utilização das tocas, nos tratamentos com delineamento substitutivo. (Letras 
diferentes correspondem a valores diferentes, P ≤ 0,02; * indica comparação entre espécies dentro de 
um mesmo tratamento). 

 

6 – Delineamento Aditivo 

 A adição da espécie invasora no tanque experimental não exerceu influência sobre o 

estresse nas duas espécies nativas, uma vez que não houve diferença nas concentrações de 

glicose e lactato, no tempo de utilização de tocas e nem na quantidade de comportamentos 

agonísticos entre os tratamentos com e sem a espécie invasora. Entretanto, C. danae utilizou 

significativamente menos as tocas do que C. ruber, em ambos os tratamentos, indicando que 

essa espécie sofre influência da competição interespecífica, independente de qual das duas 

espécies esteja competindo com ela (Figura 17). 
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Figura 17. Tempo total de utilização de tocas e tempo de utilização da melhor toca, nos tratamentos com 
a presença e ausência da espécie invasora. (Letras diferentes correspondem a valores diferentes, P ≤ 
0,01).    

     

 Apesar de C. ruber não ter sofrido influência de C. hellerii, a semelhança no tempo de 

utilização das tocas por essas duas espécies, indica mais uma vez que ambas competem de 

forma equivalente pelas tocas (Figura 18), e que a espécie invasora pode representar uma 

ameaça à espécie nativa, por intermédio da competição por tocas.   

 

 

Figura 18. Tempo total de utilização das tocas e da melhor toca, no tratamento de competição 
interespecífica com a espécie invasora. (Letras iguais correspondem a valores semelhantes). 
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DISCUSSÃO 
 

 A espécie invasora C. hellerii está estabelecida no litoral do Estado de São Paulo, 

compete diretamente por recursos com seis espécies de decápodes nativos, é onívora e tem o 

potencial de elevar a pressão predatória sobre quatro importantes grupos de presas, bivalves, 

braquiúras, algas e poliquetas. Desses quatro grupos, três são considerados ‘engenheiros do 

ecossistema’ (Borthagaray & Carranza, 2007; Bouma et al., 2009; Cole & McQuaid, 2011), 

servindo de substrato secundário, abrigo e recurso alimentar para inúmeras espécies ao longo 

de seus ciclos de vida. Dessa forma, o aumento populacional de C. hellerii pode indiretamente 

provocar o desequilíbrio de toda a teia trófica local, provocando a redução da biodiversidade. 

 O fato dos mexilhões do gênero Brachidontes sp. e da espécie Perna perna terem sido as 

presas preferenciais da espécie invasora e de cinco espécies nativas, tanto em ambiente 

natural quanto em laboratório, fortalecem a hipótese de impacto sobre esses engenheiros do 

ecossistema e consequentemente sobre toda a comunidade de espécies que fazem uso desse 

recurso. Outros trabalhos também revelam a preferência de C. hellerii e de duas espécies 

nativas, C. ornatus e M. nodifrons, pelo consumo de moluscos (Mantelatto & Christofoletti, 

2001; Madambashi et al., 2005; Sant’Anna et al., 2015), entretanto nenhum deles avaliaram os 

efeitos ecológicos desse consumo. Ruiz (1987) mostrou que a pressão predatória exercida por 

um caranguejo invasor, Cancer magister, reduziu significativamente as populações de duas 

espécies de bivalves (Transennella confusa e Transennella tantilla) e uma de Tanaidacea 

(Leptochelia dubia), diminuindo consequentemente as populações de aves marinhas que 

faziam uso desse recurso alimentar na baia de Bodega/EUA. Esse trabalho exemplifica o 

desequilíbrio provocado pela redução das populações de grupos funcionais, reforçando o 

potencial impacto da introdução de C. hellerii. 

 Outros estudos mostram que bivalves sempre foram uma importante fonte de alimento 

para decápodes (Elner, 1978; Jamieson et al., 1998; Wong et al., 2010; Calderwood et al., 

2016), entretanto, a diversidade e densidade de predadores afetam seu consumo de forma 

distinta. Griffen (2006) mostrou que o consumo de presas diminui conforme a densidade de 

predadores aumentou, e que a competição intraespecífica pode ter um efeito inibidor 

equivalente ou maior que a competição interespecífica, e Tran et al. (2014) também mostraram 

que a competição interespecífica entre ermitões reduziu a taxa de consumo de alimentos em 

uma das espécies. Já Chakravarti & Cotton (2014) mostraram que a presença da competição 

intraespecífica altera o tempo de manipulação e consumo de presas, fazendo com que o 

consumo fique mais rápido e a taxa de ingestão maior, e Griffin et al. (2008) demonstraram que 
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o aumento da diversidade de predadores elevou o consumo de presas, inclusive de mexilhões, 

revelando que a competição interespecífica também pode elevar a pressão predatória.  

 Apesar de parecerem resultados contraditórios, todos esses são resultados esperados, 

principalmente se levarmos em consideração as variáveis comportamentais. Quando a disputa 

por recursos é baixa, existe a tendência de que o consumo de presas acompanhe o aumento 

da densidade de predadores (Rosenzweig & MacArthur, 1963; Ruiz, 1987). Isso foi observado 

em nosso tratamento monoespecífico com C. danae, onde o consumo de presas foi maior nos 

tanques com três exemplares dessa espécie, do que no tanque com apenas um exemplar. 

Entretanto, quando a competição por recursos é elevada, o tempo despendido com interações 

comportamentais, ou a inatividade dos animais reprimida por um competidor mais agressivo 

(Preisser et al., 2005; Kakareko et al., 2013), diminui o tempo gasto com a alimentação, 

resultando consequentemente em um consumo menor de presas. Essas duas relações 

comportamentais entre predadores foram observadas em nosso experimento.  

 Nos tratamentos de competição intraespecífica para C. ruber e C. hellerii, o maior número 

de interações comportamentais diminuiu o consumo de presas. Já a redução no consumo de 

Brachidontes sp., braquiúros, algas, e no consumo total de presas, nos tratamentos de 

competição interespecífica, teve relação com a inatividade de C. danae. A espécie invasora e a 

nativa C. ruber reprimiram a atividade de C. danae, que passou a evitar o contato com ambas 

às espécies, permanecendo enterrado na areia. Resultado similar foi observado por Wong et al. 

(2010), onde exemplares do congênere C. sapidus, também consumiram menos presas nos 

tratamentos de competição interespecífica, revelando que as interações comportamentais entre 

predadores tem um importante papel na relação predador/presa, podendo refletir diretamente 

na estruturação da comunidade em ambiente natural, por meio da diminuição da pressão 

predatória.  

 A ausência de confrontos diretos entre animais, não significa necessariamente que não 

haja interações comportamentais entre eles. Normalmente, antes de um confronto físico de 

fato, uma série de sinais químicos, físicos e comportamentais, chamados de ‘demonstrações 

inofensivas de força’ (Huntingford & Chellappa, 2007), são usados para demonstrar 

dominância, sendo tão eficientes quanto à agressão em disputas por recursos (Eibl-Eibesfeldt, 

1961; Elwood & Briffa, 2001). Dessa forma, apensar do número de confrontos diretos não ter 

variado entre nossos tratamentos, o comportamento de ‘deslocar o adversário do local’ foi 

significativamente maior nos tanques com três exemplares de C. ruber do que nos demais, 

dando indícios de uma maior interação comportamental por parte dessa espécie nativa.  

 Mesmo não sendo um comportamento de agressão, esse pode ser considerado como um 

comportamento de medição de força. De forma geral, os comportamentos de medição de força 

são exibidos primariamente, reduzindo significativamente a necessidade de um confronto direto 
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(Clutton-Brock & Albon, 1979; Elwood e Briffa, 2001). Isso explica a não alteração do número 

de confrontos nesse tratamento e justifica a diminuição do consumo de presas. Já para a 

espécie invasora, o indicativo de maior interação comportamental foi a quantidade de animais 

com algum tipo de injúria capturados em ambiente natural, durante o monitoramento das 

espécies. Resultado similar foi observado por Sant’Anna et al. (2012a), onde quase 50 % dos 

machos da espécie invasora coletados, tinham alguma injuria. Esses dados também auxiliam a 

entender o menor consumo de presas nos tratamentos com três exemplares de C. hellerii. 

 As análises fisiológicas também indicaram uma maior interação comportamental por parte 

de C. ruber e C. hellerii. Apesar de não ter ocorrido alterações nas concentrações de lactato e 

glicose entre os tratamentos, a concentração de glicose na hemolinfa da espécie invasora e da 

nativa C. ruber foram significativamente maiores que em C. danae, indicando que essas duas 

espécies tiveram um gasto energético maior que C. danae. Esse gasto energético está 

diretamente relacionado à disputa por recursos e foi comprovado por Matsumasa & Murai 

(2005), que encontraram concentrações maiores de glicose na hemolinfa de caranguejos 

expostos a interações agonísticas, mesmo que apenas por contato visual. Isso relaciona 

diretamente nossos resultados de concentração de glicose e uso de tocas. As espécies que 

mais disputaram e usaram as tocas, C. hellerii e C. ruber, também foram às que apresentaram 

maior concentração de glicose na hemolinfa, comprovando a relação dos dados fisiológicos 

com as interações comportamentais. Outro estudo realizado por Elwood & Briffa (2001) revelou 

ainda que as concentrações de glicose na hemolinfa de ermitões, além de estarem diretamente 

associadas aos custos energéticos das demonstrações de força, também foram maiores nos 

animais dominantes, confirmando que C. hellerii e C. ruber são as espécies dominantes nas 

disputas contra C. danae.  

 O fato de C. danae ter se afastado das tocas, passando a se abrigar enterrando na areia 

e não ter disputado recursos nos tratamentos de competição interespecífica, confirmou que 

essa espécie ocupa um nicho diferente de C. ruber e C. hellerii, sustentando as observações 

feitas por Azevedo (2009). Dessa forma, nossos dados suportam que a espécie de siri nativa 

com maior sobreposição de nicho com a invasora realmente é C. ruber, que passa a ser o 

decápode mais ameaçado pela introdução de C. hellerii na costa do Estado de São Paulo. 

 Em laboratório, a competição por recursos entre C. ruber e a espécie invasora foi mais 

equilibrada, com resultados similares no consumo total de presas e tempo de utilização das 

tocas. Entretanto, quando levamos em consideração os dados de campo e o aumento 

populacional da espécie invasora (Sant’Anna et al., 2012a), a pressão competição em ambiente 

natural pode ser maior. Nossos resultados mostram que essas duas espécies ocupam a 

mesma zonação, fazem uso e disputam as mesmas tocas e consomem as mesmas presas, no 

entanto capturamos mais que o dobro de exemplares da espécie invasora no litoral do Estado 
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de São Paulo, sendo Ubatuba a única região onde a ocorrência da espécie nativa ainda é 

maior que a invasora.  

 Esses são dados preocupantes, uma vez que o histórico de estudos sobre levantamento 

da carcinofauna na região da Baixada Santista (Pita et al., 1985; Moreira et al., 1988; Reigada 

et al., 2006; Sant’Anna et al., 2012a) mostram que C. ruber já apresentava uma redução de sua 

população nessa região, havendo um agravamento desse quadro após o início da ocorrência 

(Reigada et al., 2006) e posterior aumento populacional de C. hellerii (Sant’Anna et al., 2012a). 

A ausência de estudos contínuos não nos permite afirmar que a redução da população de C. 

ruber, na região da Baixada Santista, teve relação com o processo de bioinvasão de C. hellerii, 

nem que o impacto será o mesmo caso houver aumento populacional da espécie invasora na 

região de Ubatuba. Entretanto, trabalhamos com duas hipóteses. A primeira se baseia no 

conceito de ‘ocupação de nicho vago’. O declínio populacional de C. ruber, provocado por 

fatores desconhecidos, poderia ter deixado um habitat ‘desocupado’, favorecendo a ocupação 

e o estabelecimento de outra espécie. Por ser uma região portuária a chance de ocupação 

desse ‘nicho vago’ por uma espécie invasora acaba sendo maior e teria favorecido o 

estabelecimento de C. hellerii. Fato similar a esse foi observado por Sciberras & Schembri 

(2007), onde a espécie de caranguejo invasora ocupou um ‘nicho vago’ e não chegou a 

competir com a espécie nativa similar.  

 A segunda hipótese se baseia no conceito de ‘exclusão por competição’. A competição 

por tocas e o tempo de ocupação da melhor toca, mostraram que C. ruber e C. hellerii 

competem por abrigos. O aumento populacional da espécie invasora poderia elevar a 

competição por tocas, excluindo a espécie nativa de seu abrigo natural. Por C. ruber não ter a 

mesma capacidade que C. danae de se enterrar na areia, como observado durante o 

experimento, essa espécie nativa estaria automaticamente mais vulnerável a predação e a 

captura por pescadores artesanais, o que poderia resultar a médio e longo prazo, na redução 

de sua população.  

 No ano de 2012, conversas informais com pescadores artesanais no costão do Araçá, em 

São Sebastião, revelaram que esses pescadores preferiam capturar a espécie nativa à 

invasora, alegando que a espécie nativa era menos ‘nervosa’ e ‘ficava nas tocas mais rasas’, o 

que pode ser um indicativo de dominância da espécie invasora sobre as melhores tocas em 

ambiente natural, por meio de comportamentos agressivos. Além disso, Bahlai et al. (2015), em 

um trabalho ao longo de 24 anos com Coleoptera, demonstrou que o declínio populacional de 

espécies nativas, tem relação direta com a exploração competitiva, sendo a magnitude desse 

declínio impulsionada pela relação com a espécie invasora. Esse estudo mostrou ainda, que ao 

longo dos anos, conforme a população da espécie invasora foi atingindo valores elevados, 

algumas espécies nativas mudaram o seu padrão de habitat, indicando mais uma vez que C. 
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hellerii, por meio do aumento da pressão competitiva, pode estar impondo com que C. ruber 

deslocaque o seu habitat.  

 Essas informações revelam o risco que C. ruber corre ao compartilhar o nicho com a 

espécie invasora e o potencial impacto mediado pelo aumento da pressão competitiva. Se o 

aumento da pressão competitiva resultar na exclusão competitiva de C. ruber e a pressão 

seletiva for elevada, pode não haver tempo hábil suficiente para que mecanismos 

comportamentais e fisiológicos se desenvolvam, permitindo a adaptação dessa espécie nativa 

a um novo habitat. Se isso ocorrer, essa espécie nativa poderá entrar em processo de extinção 

local. 

 Além dos impactos causados diretamente pelo aumento da pressão predatória e 

competitiva, C. hellerii pode estar provocando desequilíbrio às populações de siris nativos, 

antes mesmo de esses tornarem-se adultos. Estudos revelam que indivíduos adultos de 

decápodes invasores, podem reduzir significativamente a sobrevivência de juvenis de espécies 

nativas, por intermédio da predação de megalopas, levando consequentemente a redução 

dessas populações nativas (Jamieson et al., 1998; Griffen & Riley, 2015). Apesar de não 

termos encontrado megalopas nos estômagos dos exemplares adultos de C. hellerii, poucos 

indivíduos jovens foram capturados para refutar essa hipótese. Observações realizadas por 

Mantelatto & Souza-Carey (1998) nos dão indícios de que indivíduos jovens de C. hellerii 

ocupam nichos diferentes dos adultos. Essa segregação de nicho pela maturidade sexual é 

uma estratégia comum em muitos grupos animais, tendo como principais objetivos, evitar a 

predação de indivíduos jovens por adultos da mesma espécie e evitar a concorrência por 

alimento entre jovens e adultos (Begon et al., 2006). Dessa forma, não podemos descartar a 

possibilidade de que jovens da espécie invasora estejam competindo e predando jovens de 

espécies nativas, o que aumentaria mais uma vez o potencial de impacto dessa espécie 

invasora. 

 

Implicações para manutenção do monitoramento e dos estudos ecológicos 

 Charybdis hellerii está bem estabelecida na litoral paulista, principalmente na região da 

Baixada Santista, mostrou-se um predador eficiente, consumindo presas sésseis e móveis, de 

origem animal e vegetal, e um competidor vigoroso, disputando tocas e presas com seis 

espécies de decápodes nativas. Nossos resultados suportam a hipótese de que essa espécie 

invasora tem o potencial de reduzir a biodiversidade local, modificando as estruturas 

populacionais e as interações tróficas direta e indiretamente. A continuidade do monitoramento 

dessa espécie e de seus impactos, ao longo do litoral de São Paulo, é imprescindível para que 

o processo de introdução e estabelecimento de uma espécie, assim como a reestruturação da 

comunidade após seu estabelecimento, seja compreendido. As três regiões estudadas, 
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Baixada Santista, São Sebastião e Ubatuba, ainda apresentam abundância e distribuição 

diferenciada dessa espécie, indicando que possivelmente as três regiões encontram-se em 

estágios diferentes do processo de bioinvasão, tornando-se uma importante oportunidade de 

se investigar o processo de introdução e expansão de uma espécie invasora e a construção de 

suas relações tróficas. 

 A experimentação em mesocosmo, somada aos delineamentos Aditivo e Substitutivo 

mostrou-se apropriada e eficaz para a avaliação de processos ecológicos como a competição e 

predação, principalmente sob a perspectiva de impactos provocados pela adição de espécies 

em teias tróficas. Esse tipo de delineamento experimental possibilita avaliar interações 

comportamentais e ecológicas entre ‘predador/predador’ e ‘predador/presa’, demonstrando ser 

também uma importante ferramenta para estudos que investigam o efeito da extinção de 

espécies no ambiente.  

 Além disso, a incorporação das análises comportamentais e fisiológicas no estudo foi 

imprescindível para que fosse compreendido como a espécie invasora se relaciona com as 

nativas ao chegar no ambiente e quais comportamentos favorecem o processo de 

estabelecimento e expansão da espécie. Essa análise multidisciplinar é pioneira em estudos 

sobre o processo de bioinvasão, dessa forma recomendamos que o uso de outras áreas do 

conhecimento como fisiologia, etologia, genética, química, geologia, biogeografia, entre outras, 

sejam incorporadas em estudos ecológicos, para que resultados cada vez mais amplos e 

robustos sejam elaborados, possibilitando uma melhor compreensão dos processos estudados. 

Com intuito de dar continuidade a essa investigação multidisciplinar do processo de bioinvasão 

de C. hellerii, amostras de tecido dos animais utilizados no estudo foram guardadas para 

análises moleculares futuras. 

 Nosso experimento não contemplou a investigação do efeito do aumento populacional de 

C. hellerii nas interações comportamentais com as espécies nativas, entretanto recomendamos 

veementemente que estudos futuros abordem essa questão, no intuito de entender os impactos 

causados pela expansão populacional de uma espécie introduzida. O entendimento dessas 

questões possibilitam a elaboração de planos e medidas preventivas, mitigatórias e 

compensatórias, visando reduzir os crescentes impactos ecológicos e econômicos da 

bioinvasão em todo o mundo.  
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