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RESUMO 

 
LIMA, Lidiane Gomes de. Padrões de distribuição de assembleias 
ictioplanctônicas em dois estuários tropicais do semiárido. 2022. Tese 

(Doutorado em Biologia Animal). Instituto de Biologia, Departamento de 
Biologia Animal, Universidade Federal Rural do Rio de Janeiro, Seropédica, RJ, 
2022.  
 
Compreender os processos que conduzem a formação das comunidades locais 

a partir do pool regional de espécies tem sido um dos principais objetivos da 

ecologia de comunidades. As espécies que ocupam os habitats disponíveis são 

filtradas através das restrições ambientais (filtros ambientais) que selecionam 

as espécies segregando nichos e favorecendo a especiação e a rotatividade de 

espécies. Além disso, as interações bióticas (filtros bióticos) influenciam nas 

variações da composição das espécies, com assembleias dominadas por 

espécies que apresentam vantagens competitivas. Esses filtros podem agir em 

escalas hierárquicas, particionando a diversidade de espécies de acordo com 

os componentes α (diversidade local), β (variação da diversidade entre locais) 

a γ (diversidade regional). O presente estudo teve como objetivos: 1) verificar a 

variação do ictioplâncton, do meio abiótico (variáveis ambientais locais e da 

paisagem) e a disponibilidade de recursos alimentares; e 2) analisar o efeito 

das variáveis ambientais locais e da paisagem nos padrões da diversidade beta 

das comunidades locais de dois estuários tropicais com diferentes pressões 

antrópicas: um situado em uma área urbana densamente povoada, e o outro 

localizado em uma área de proteção ambiental. O estudo foi realizado em três 

zonas, de acordo com o gradiente de salinidade (superior, intermediária e 

inferior), ao longo do canal principal dos estuários do rio Paraíba do Norte e 

Mamanguape – PB. Os resultados apontaram que as variáveis em escala local, 

bem como a disponibilidade de recursos alimentares constituíram filtros 

ambientais, os quais foram responsáveis pela formação das assembleias ao 

longo de ambos os estuários.  No estuário mais impactado (Paraíba do Norte), 

as influências do gradiente trófico proporcionado pelas altas concentrações de 

nutrientes oriundas do despejo de esgotos, atividades agrícolas e 

carcinicultura, além de outros impactos antrópicos, podem ter resultado no 

número reduzido de espécies, baixa abundância de espécies e 

consequentemente numa menor diversidade beta, além de interferir nas suas 



 
 

funções de berçário para as espécies de peixes. Por outro lado, para o estuário 

menos impactado (Mamanguape), o gradiente ambiental conduzido pelas 

variações de temperatura, transparência e clorofila-a, bem como a 

disponibilidade de alimentos foram responsáveis pelos processos de formação 

de assembleias larvais distintas entre as zonas estuarinas, as quais foram 

direcionadas por meio da substituição de espécies, sugerindo a importância da 

heterogeneidade ambiental para a diversidade de peixes neste estuário.  

Palavras-chave: Relação espécies-ambiente, dispersão, desova, interações 

bióticas, padrões de diversidade de espécies, larvas de peixe.  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 
 

ABSTRACT 
 

LIMA, Lidiane Gomes de. Distribution patterns of ichthyoplanktonic 
assemblages in two tropical estuaries in the Brazilian semiarid region. 
2022. Tese (Doutorado em Biologia Animal). Instituto de Biologia, 
Departamento de Biologia Animal, Universidade Federal Rural do Rio de 
Janeiro, Seropédica, RJ, 2022.  
 
 
 
Understanding the processes that lead to the formation of local communities 

from the regional pool of species has been one of the main objectives of 

community ecology. Species that occupy available habitats are filtered through 

environmental constraints (environmental filters) that select species by 

segregating niches and favoring speciation and species turnover. In addition, 

biotic interactions (biotic filters) influence variations in species composition, 

such as assemblages dominated by species that have competitive advantages. 

These filters can act on hierarchical scales, partitioning species diversity 

according to the components α (local diversity), β (variation of diversity between 

locations) to γ (regional diversity). The present study aimed to: 1) to assess the 

variation of the ichthyoplankton, the abiotic environment (local and landscape 

environmental variables) and the availability of food resources; and 2) to 

analyze the effect of local environmental and landscape variables on the 

patterns of beta diversity of the local communities of two tropical estuaries with 

different anthropic pressures: one located in a densely populated urban area, 

and the other located in an area of environmental protection. The study was 

carried out in three zones, according to the salinity gradient (upper, intermediate 

and lower), along the main channel of the estuaries of the Paraíba do Norte and 

Mamanguape – PB rivers. The results showed that the variables at local scale, 

as well as the availability of food resources were environmental filters, which 

were responsible for the formation of the assemblies along both estuaries. In 

the most impacted estuary (Paraíba do Norte), the influences of the trophic 

gradient provided by high nutrient concentrations from sewage disposal, 

agricultural activities and a shrimp farming, in addition to other anthropic 

impacts, may have resulted in the reduced number of species, low abundance 

of species and consequently a lower beta diversity, in addition to interfering with 

their nursery functions for fish species. On the other hand, for the less impacted 



 
 

estuary (Mamanguape), the environmental gradient driven by variations in 

temperature, transparency and chlorophyll-a, as well as food availability, were 

responsible for the spawning processes and formation of distinct larval 

assemblages between the estuarine zones. Which were directed through 

species substitution, suggesting the importance of environmental heterogeneity 

for fish diversity in this estuary. 

 
 
 

Keywords: Species-environment relationship, dispersal, spawning, biotic 

interactions, patterns of species diversity, fish larvae. 
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INTRODUÇÃO GERAL 

 

Contextualização teórica 

Um dos principais objetivos dos estudos ecológicos é compreender os 

processos que conduzem a estruturação das comunidades biológicas a partir 

do pool regional de espécies para os conjuntos locais (Keddy, 1992; Menegotto 

et al., 2019). De acordo com os modelos baseados na teoria de nicho, as 

espécies que constituem a comunidade regional, necessitam passar por três 

filtros ecológicos principais para obter sucesso na formação de uma 

comunidade local, os quais são: filtros de dispersão, ambiental e de interação 

biótica (Barton et al., 2013; Henriques et al., 2016; Mou-Tham et al., 2017). 

Esse conceito de filtros ecológicos tem sido amplamente investigado com o 

intuito de averiguar qual a contribuição desses três mecanismos no processo 

de estruturação das assembleias locais e na diversidade beta das 

comunidades (Duan et al., 2016; Cao et al., 2016; Menegotto et al., 2019). 

A filtragem ambiental acontece quando as restrições ambientais 

selecionam as espécies ocasionando na segregação espacial e temporal de 

nichos, favorecendo a especiação e a rotatividade das espécies (McLusky & 

Elliott, 2007; Barton et al., 2013; Pasquard et al., 2015). Os ecossistemas 

estuarinos são sujeitos a uma série de processos hidrológicos, oceanográficos 

e antropogênicos, que ocasionam na formação de gradientes ambientais, os 

quais impõem restrições às espécies pouco adaptadas em respostas às 

características abióticas, ocasionando em mudanças na composição e 

distribuição das espécies ao longo de tais gradientes (Cornwell et al., 2006; 

Elliot et al., 2007; Sobral & Cianciaruso, 2012; Whitfield et al., 2012; Potter et 

al., 2013; Kraft et al., 2015; Mérigot et al., 2016; Teichert et al., 2017; Zhang et 

al., 2019).   

Essas constantes flutuações das características ambientais são cruciais 

na dinâmica do ictioplâncton estuarino, uma vez que essas variações espaciais 

e temporais das condições ambientais geram uma diversidade de assembleias 

larvais conforme sua tolerância às condições ambientais ao longo do gradiente 

estuarino (Barletta et al., 2003; Maci & Basset, 2009; Cattani et al., 2016). Essa 
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dinâmica está relacionada aos aspectos da reprodução das espécies de peixes 

estuarino-dependentes, que desovam na área costeira (Vinagre et al., 2009). 

Os ovos, por sua vez, são transportados por correntes e ventos da área 

costeira até os estuários. Essa fase entre a desova e a chegada bem-sucedida 

nas áreas de berçário é fundamental para o sucesso do recrutamento, visto 

que esse é o período de maior mortalidade para os ovos e larvas (Vinagre et 

al., 2009).  

É sabido que vários fatores interferem na sobrevivência larval e 

distribuição, tais como ventos, temperaturas fora da faixa de sobrevivência, 

altas salinidades e escassez de alimentos, e que cada espécie está adaptada a 

diferentes intervalos e requisitos (Vinagre et al., 2007). Contudo, inúmeros 

estudos também apontam que a salinidade bem como, a temperatura e a 

precipitação funcionam como drivers Influenciando os processos de desova e 

desenvolvimento dos ovos e larvas, bem como a dinâmica larval (Barletta-

Bergan et al., 2002a; Islam et al., 2006; Strydom, 2015; Machado et al., 2017; 

Zhang et al., 2019). 

Para a região do semiárido brasileiro, as chuvas escassas 

acompanhadas de longos períodos de estiagem, faz com que a precipitação 

seja um importante fator para o funcionamento das bacias hidrológicas dessa 

região, as quais apresentam rios de regime de fluxo intermitente na maior parte 

dos trechos e tornando-se perenes próximos à costa onde a bacia é 

influenciada por afluentes de áreas mais úmidas (Oliveira-Silva et al., 2018). 

Dessa forma, o funcionamento dos estuários tropicais dessa região são 

fortemente influenciados pela magnitude e tempo do escoamento de água doce 

que atinge o estuário, assim, provocando variações de salinidade, turbidez, 

transparência e concentração de nutrientes, bem como nas taxas de 

fecundidade, sucesso de desova e recrutamento das espécies de peixes 

(Gillanders et al., 2011; Feyrer et al., 2015). 

Além da importância da relação das espécies com o meio abiótico para 

a estruturação das assembleias locais, as interações bióticas como as relações 

de competição, predação, tolerância e recrutamento são responsáveis por 

gerar variações na composição das espécies com assembleias dominadas por 
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espécies que apresentam vantagens competitivas (Rice, 2005; Henriques et al., 

2016). Dentre essas interações, a relação predador-presa pode alterar a 

estrutura da comunidade moldando a distribuição espacial e temporal das 

assembleias ictioplanctônicas (Faustino & Terra, 2019), uma vez que a busca 

por recursos alimentares e o consumo preferencial de algumas presas faz com 

que esses organismos ajustem a sua distribuição de acordo com as manchas 

de recursos disponíveis no ambiente (Shepherd & Litvak, 2004; Giam & Olden, 

2016; Machado et al., 2017).   

No caso dos recursos alimentares, as larvas tendem a mudar sua dieta 

de acordo com a ontogenia e a preferência por presas está relacionada às 

características como o tamanho e valor nutricional para garantir o sucesso 

larval (Pepin, 2016). Nos primeiros estágios larvais da maioria das espécies de 

peixes ocorre o consumo de presas menores, como náuplios de copépodos e o 

fitoplâncton. O desenvolvimento das nadadeiras, influenciando numa melhor 

habilidade natatória, resulta em maiores taxas de encontro e eficiência na 

captura de presas maiores e mais energéticas, além da habilidade de procurar 

habitats mais favoráveis ao desenvolvimento (Sarma et al., 2003; Ramos et al., 

2011). Por exemplo, o estudo realizado por Lima e Barletta (2016), no Nordeste 

do Brasil mostrou que as larvas de Anchovia clupeoides e Cetengraulis 

edentulus em estágios menos desenvolvidos ocorreram em maior abundância 

no canal principal devido sua menor capacidade natatória, enquanto as larvas 

em estágios mais avançados foram mais abundantes nos canais de mangue. 

A filtragem ambiental juntamente as interações bióticas podem funcionar 

como limitadores da dispersão promovendo o isolamento e por consequência a 

dissimilaridade espacial (diversidade beta) entre as assembleias locais 

(Legendre et al., 2005; Henriques et al., 2016). A dispersão é um fator 

importante para a compreensão da organização das comunidades, pois a 

variação na composição de espécies entre habitats pode estar associadas 

tanto à dispersão dos organismos quanto aos filtros ambientais e interações 

entre as espécies (Leibold et al., 2004). Sendo assim, os padrões de 

diversidade beta dependem dos filtros que estão agindo dentro de cada escala 

(local versus regional) (Henriques et al., 2016).  
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A diversidade beta tem sido frequentemente utilizada para avaliar a 

dissimilaridade das comunidades locais, a qual pode ser decomposta em 

diferentes componentes ecológicos. Segundo Schmera & Podani (2011), a 

diversidade beta pode ser decomposta em dois componentes principais: a 

substituição de espécies e a diferença de riqueza. A substituição de espécies 

refere-se ao fenômeno em que as espécies tendem a se substituir ao longo de 

gradientes ecológicos, espaciais e temporais, implicando no ganho e/ ou perda 

simultânea de espécies devido à filtragem ambiental, competição ou eventos 

históricos (Shmera & Podani, 2011; Legendre, 2014). Já a diferença de riqueza 

refere-se à dissimilaridade associada às perdas de espécies nas quais uma 

assembleia é um subconjunto estrito de outra assembleia mais rica em número 

de espécies, refletindo a diversidade de nichos ecológicos disponíveis em 

diferentes locais ou outros processos que influenciam o número de espécies, 

tais como a capacidade de dispersão dos organismos, qualidade do habitat e 

eventos de extinção seletiva (Carvalho et al., 2012; Legendre, 2014).  

Os estuários são sistemas ideais para testar a contribuição relativa das 

variáveis locais e espaciais para a variação de composição e os componentes 

da diversidade beta, uma vez que apresentam gradientes em uma ampla gama 

de condições ambientais (Vanschoenwinkel et al., 2007; Gianuca et al., 2017).  

No entanto, as crescentes mudanças climáticas globais e dos impactos 

antrópicos oriundos da urbanização e uso da terra, têm causado grandes 

mudanças na qualidade da água e no funcionamento desses ecossistemas, 

afetando as comunidades com perturbações do ciclo biológico de espécies 

marinhas e estuarinas, perda de biodiversidade e redução da produtividade da 

pesca (Paiva & Araújo, 2010; McCauley et al., 2015; Silva-júnior et al., 2017; 

Camara et al., 2019), dificultando a compreensão sobre os padrões da 

biodiversidade e o planejamento de medidas para a  conservação. 

O presente estudo está estruturado em dois capítulos: O capítulo 1 

intitulado ―Ictioplâncton em dois estuários tropicais com diferentes níveis de 

antropização: relações espécies-ambiente‖, pretendeu-se avaliar a variação 

dos níveis estruturais (densidade, riqueza e diversidade) do ictioplâncton em 

relação às variáveis ambientais locais e de paisagem de dois estuários 



 

19 
 

tropicais com diferentes pressões antrópicas: um situado em uma área urbana 

densamente povoada, e o outro localizado em uma área de proteção 

ambiental. Dessa forma, a hipótese testada foi a de que as variações do ciclo 

hidrológico serão principal variável preditora sobre a estrutura das assembleias 

ictioplanctônicas ao longo do gradiente estuarino. Uma vez que, tais variações 

através da maior entrada de água doce no sistema pode atuar no aumento da 

capacidade assimilativa estuarina, ocasionando na diminuição das 

concentrações de nutrientes tornando o ambiente mais tolerável para o 

estabelecimento das larvas, maximizando suas funções de berçário para as 

espécies de peixes.    

No capítulo 2 intitulado ―Organização das metacomunidades 

ictioplanctônicas de dois estuários tropicais: preditores ambientais e 

componentes da diversidade beta‖ objetivou-se em analisar o efeito das 

variáveis ambientais locais e de paisagem nos padrões  de diversidade beta 

das comunidades locais que formam as assembleias de dois estuários, um 

submetido a diversos impactos antrópicos e outro situado em uma área de 

proteção ambiental. Para tanto, foram formuladas duas hipóteses: (1) a 

diversidade beta será menor em assembleias submetidas a estressores 

ambientais, devido aos impactos antrópicos, as quais serão conduzidas pelas 

diferenças de riqueza e (2) as dissimilaridades entre as comunidades locais 

ocorrerá devido a processos locais, devido a influência das variáveis 

ambientais.  

 

Área de estudo 

 Os estuários do rio Paraíba do Norte e do rio Mamanguape (Fig. 1) 

estão localizados no estado da Paraíba, Nordeste do Brasil. As bacias de 

ambos os rios percorrem uma área de 20.124 e 3.522 km², respectivamente 

(AESA, 2019). O clima da região é quente e úmido, de acordo com a 

classificação climática do tipo AS‘ de Köppen-Geiger (Alvares et al., 2013). Em 

ambos, a estação chuvosa ocorre de março a agosto com maior precipitação 

em abril, maio e junho, enquanto a estação seca é de setembro a fevereiro, 

com estiagem rigorosa nos meses de outubro a dezembro e precipitações 
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anuais de 2.000 mm a menos de 30 mm por estação e com  temperatura média 

anual varia entre 24 a 26º C (Alvares et al., 2013).  

A bacia do rio Paraíba do Norte drena a região mais seca do Brasil (o 

planalto da Borborema), sendo considerado o corpo aquático mais importante 

do estado. A maior parte de suas águas fica retida em reservatórios, exceto 

nos anos mais chuvosos (AESA, 2019). Já a bacia do rio Mamanguape drena 

de áreas menos secas, incluindo uma faixa úmida, levando à drenar água com 

mais frequência nas planícies costeiras (Dolbet et al., 2016). No entanto, por 

estarem localizados na região do semiárido, ambos os rios são considerados 

intermitentes. Assim, a maior parte do aporte de água doce é proveniente das 

chuvas que ocorrem na faixa litorânea. Extensas plantações de cana de açúcar 

substituíram quase a área original da floresta tropical e agora cobrem a maioria 

dos setores da planície litorânea em ambas as bacias (Alves et al., 2016).  

Além disso, ambos os estuários são submetidos a diferentes graus de impactos 

antropogênicos (Dolbet et al., 2016; Moura et al., 2016; Vendel et al., 2017).  

O estuário do rio Paraíba do Norte (Fig. 1b) está localizado em 

7°06'06,0"S 34°53'47,1"O ocupando uma área de 3.012 hectares, possuindo 

uma extensão de 22km no sentido leste-oeste e 1,4 km de largura da boca, 

estando situado em torno de uma área metropolitana, com aproximadamente 

1.200.000 habitantes, que compreende os municípios de Santa Rita, Bayeux, 

João Pessoa, Cabedelo e Lucena, constituindo a região submetropolitana de 

João Pessoa (IBGE, 2020). O estuário é formado por uma rede de rios 

interconectados, onde o rio Paraíba do Norte constitui o canal principal e seus 

tributários: os rios Sanhauá, Paroeira, Mandacarú, Tiriti, Tambiá, Ribeira e 

Guia.  Suas margens são formadas por vegetação de mangue, bem como 

plantações de cana de açúcar. Ainda, o despejo de esgotos domésticos e 

industriais, e atividades de carcinicultura ocupam grande parte da área restante 

de manguezais, além do terminal portuário de Cabedelo e intensa atividade 

turística (Nishida, 2008; Dolbet et al., 2016). Essas atividades levaram a 

degradação ambiental geral do estuário com sinais visíveis dos impactos 

antropogênicos que tendem a ser agravadas devido à crescente ocupação 

costeira (Dolbet et al., 2016).  
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O estuário do rio Mamanguape (Fig. 1b) está localizado entre 6º43‘02‘‘S 

e 35º67‘46‘‘O, com extensão de cerca de 25 km no sentido leste-oeste e de 5 

km no sentido norte-sul, estando situado entre os municípios de Rio Tinto, 

Marcação e Baía da Traição com aproximadamente 41.727 habitantes (IBGE, 

2020). O estuário possui uma área de 16.400 hectares de manguezal bem 

preservado, além de uma faixa de recifes costeiros paralelos à costa com uma 

extensão de 13 km e com largura de até 30m em alguns trechos, criando uma 

área protegida com águas calmas, fornecendo importantes fontes de alimento e 

áreas de berçário para inúmeras espécies, fazendo parte da Área de Proteção 

Ambiental (APA) de Barra de Mamanguape (CERHPB, 2004; Pessanha et al., 

2015). Essa área foi criada pelo Decreto Nº 924, de 10 de setembro de 1993, 

com o objetivo de proteger os ecossistemas costeiros, bem como o peixe boi 

marinho Trichechus manatus Linnaeus, 1758 (Mourão & Nordi, 2003). O plano 

de manejo foi aprovado pela Portaria Nº 057, de 22 de maio de 2014 

(http://www.icmbio.gov.br/portal/images/stories/docs-planos- 

demanejo/apa_arie_manguezais_mamanguape2014.pdf). Apesar de estar 

situado em uma área de proteção ambiental, o estuário é submetido a 

atividades de carcinocultura e às plantações de cana de açúcar que ocupam as 

áreas em torno do estuário, contribuído para a poluição por agroquímicos e 

eutrofização (Pessanha et al., 2015).  

 

http://www.icmbio.gov.br/portal/images/stories/docs-planos-%20demanejo/apa_arie_manguezais_mamanguape2014.pdf
http://www.icmbio.gov.br/portal/images/stories/docs-planos-%20demanejo/apa_arie_manguezais_mamanguape2014.pdf
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Figura – 1 Localização geográfica da área de estudo com indicação dos pontos de coleta nas 

diferentes zonas amostrados nos estuários do Rio Paraíba do Norte (a) e Rio Mamanguape (b), 

semiárido brasileiro. 
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Resumo 

 

Estudos sobre os padrões de distribuição da comunidade ictioplanctônica nos 

ecossistemas estuarinos são relevantes para a compreensão da utilização do 

ambiente estuarino pelas espécies para completar seu ciclo de vida, através 

das interações com o meio abiótico. O presente estudo visou avaliar a variação 

espaço - temporal do ictioplâncton, quanto à densidade, riqueza e diversidade 

em relação às variações das características ambientais locais e de paisagem 

de dois estuários tropicais com diferentes pressões antrópicas. O estudo foi 

realizado nos estuários do rio Paraíba do Norte, situado em uma área 

densamente populosa com sinais visíveis de degradação ambiental, e no 

estuário do rio Mamanguape, localizado em uma área de proteção ambiental, 

no Nordeste do Brasil. A hipótese testada foi a de que as variações do ciclo 

hidrológico é a principal variável preditora sobre a estrutura das comunidades 

ictioplanctônicas ao longo do gradiente estuarino.  As amostragens ocorreram 

em três zonas ao longo do canal principal de ambos os estuários, sendo 

realizados arrastos horizontais de subsuperfície acompanhados da aferição dos 

parâmetros ambientais, durante o ciclo anual entre 2018 e 2019. A variação 

espacial e temporal das assembleias larvais ao longo do canal principal de 

ambos os estuários foram determinadas por uma sequência de variáveis 

ambientais, destacando-se a temperatura, transparência, clorofila-a e 

concentração de nutrientes, as quais foram influenciadas pelas variações do 

ciclo hidrológico, tendo a precipitação como driver dos processos de 

distribuição e desova das espécies. A densidade larval foi maior durante a 

estação chuvosa em ambos os estuários, destacando a importância desse 

período para a dinâmica do ictioplâncton estuarino. A menor precipitação aliada 

às maiores concentrações de clorofila-a durante a estação seca favoreceu o 

estabelecimento de espécies marinhas, cruciais para o aumento da riqueza e 

diversidade de espécies ao longo do estuário do rio Mamanguape. Por outro 

lado, no estuário do rio Paraíba houve uma redução da riqueza e diversidade 

de espécies durante essa mesma estação. O que pode estar associado às 

maiores concentrações de poluentes registradas e às atividades agrícolas e de 

dragagem que contribuíram para a diminuição da qualidade do habitat 

impactando a comunidade ictioplanctônica nesse estuário. No presente estudo 

os representantes da guilda ecológica Marinha Estuarina Dependente 

apresentaram-se em maior número, tendo como principais espécies as das 

famílias Engraulidae e Clupeidae. Essa abundância de espécies dependentes 

do estuário enfatiza a importância desses ecossistemas como áreas de 

berçário.  

Palavras - chave: Recrutamento, gradientes ambientais, desova, variações do 

ciclo hidrológico. 
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Abstract 
 

Studies on the distribution patterns of the ichthyoplankton community within the 
estuarine ecosystems are of great relevance for understanding the utilization of 
the estuarine environment by species to complete their life cycle, through 
interactions with the abiotic environment. The present study aimed to evaluate 
the spatio-temporal variation of ichthyoplankton density, richness and diversity 
in relation to variations in local environmental and landscape characteristics of 
two tropical estuaries with different anthropic pressures. The study was carried 
out in the estuaries of the Paraíba do Norte River, located in a densely 
populated area with visible signs of environmental degradation, and in the 
estuaries of the Mamanguape River, located in an environmental protection 
area, in Northeastern Brazil. The hypothesis tested was that variations in the 
hydrological cycle is the main predictor variable on the structure of 
ichthyoplankton communities along the estuarine gradient. Sampling occurred 
in three zones along the main channel of both estuaries, with horizontal 
subsurface trawls accompanied by the measurement of environmental 
parameters, during the annual cycle between 2018 and 2019. The spatial and 
temporal variation of the larval assemblages along the main channel of both 
estuaries were determined by a sequence of environmental variables, 
highlighting the temperature, transparency, chlorophyll-a and concentration of 
nutrients, which were influenced by the variations of the cycle hydrological, with 
precipitation as the driver of species distribution and spawning processes. 
Larval density was highest during the wet season in both estuaries, indicating 
the importance of this period for estuarine ichthyoplankton dynamics. The lower 
rainfall combined with the higher chlorophyll-a concentrations during the dry 
season favored the establishment of marine species, crucial to the increase in 
species richness and diversity along the Mamanguape River estuary. On the 
other hand, in the Paraíba River estuary there was a reduction in species 
richness and diversity during this same season. This may be associated with 
the higher concentrations of pollutants recorded and the agricultural and 
dredging activities that contributed to the decrease in habitat quality impacting 
the ichthyoplankton community in this estuary. In this study, the representatives 
of the Marine Estuarine Dependent ecological guild were the most numerous, 
with the Engraulidae and Clupeidae as the main species. This abundance of 
estuary-dependent species emphasizes the importance of these ecosystems as 
nursery areas.  

Keywords: Recruitment, environmental gradients, spawning, variations in the 

hydrological cycle. 
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Introdução 
 

 Os estuários fornecem diversos serviços ecossistêmicos essenciais, 

incluindo funções como as de berçário, rotas de migração, forrageamento e 

proteção para os estágios iniciais de uma variedade de espécies de peixes que 

passam seus primeiros anos de vida nestes ambientes (Lima et al., 2016a; 

Santos et al., 2017). Esses locais são frequentemente considerados sistemas 

de estresse natural devido à alta variabilidade espaço-temporal das condições 

físicas e químicas (Elliott & Quintino, 2007), que estão relacionadas com as 

variações dos processos oceanográficos atuantes (período e amplitude das 

marés) e também com os fatores climáticos sazonais (intensidade dos ventos e 

precipitação). Por exemplo, os ciclos de maré causam flutuações na 

disponibilidade de habitats, enquanto que os ventos auxiliam no movimento das 

correntes, que por sua vez, atuam no transporte de nutrientes (Vinagre et al., 

2009; Teichert et al., 2017). Por sua vez, as variações do ciclo hidrológico, 

provocam mudanças na salinidade, temperatura, turbidez ou concentrações de 

oxigênio dissolvido contribuindo para a formação de gradientes ambientais 

(Elliott & McLusky, 2002; Lobry et al., 2006; Kraft et al., 2015). Essas variáveis 

relacionadas com o ciclo sazonal promovem mudanças na vazão dos rios em 

decorrência dos eventos de chuva e seca nas zonas tropicais, cuja frequência 

e intensidade são importantes para descreverem o gradiente espacial. Dessa 

forma, tais mudanças no sistema estuarino fornecem condições favoráveis ou 

desfavoráveis para a sobrevivência e o sucesso do recrutamento das espécies 

de peixes que dependem desses ecossistemas. 

As características fisiológicas, morfológicas e de história de vida 

influenciam as larvas de peixes ao longo de tais gradientes, e 

consequentemente, geram restrições impostas pelas condições ambientais, 

limitando o leque de estratégias bem sucedidas através da exclusão das 

espécies pouco adaptadas, e ao mesmo tempo favorecendo as estratégias das 

espécies bem adaptadas (Winemiller et al., 2015; Teichert et al., 2017; Lima et 

al., 2020). Essas restrições, portanto, funcionam como limitadores de dispersão 

atuando na montagem e estruturação das assembleias locais a partir de um 

pool regional de espécies (Duan et al., 2016; Menegotto et al., 2019). Trush et 
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al. (2005) sugerem que os modelos de espécie-ambiente são importantes 

ferramentas para ecologia e conservação. No entanto, ainda é difícil predizer 

como a distribuição das espécies é afetada pelas variáveis ambientais pelo fato 

de que há para a maioria dos ecossistemas um pequeno conhecimento de 

como a extensão espacial, o habitat e a heterogeneidade ambiental interagem 

para afetar as interações nesses ambientes (Trush et al., 2005). Compreender 

como os padrões de variação de fatores bióticos e abióticos influenciam a 

distribuição de espécies e assembléias no tempo e no espaço ao longo de tais 

gradientes estão entre os principais desafios nos estudos ecológicos (Trush et 

al., 2005). 

Dentre as características ambientais locais, a salinidade e a temperatura 

da água têm sido consideradas as principais preditoras da distribuição e 

abundância do ictioplâncton (Amorim et al., 2016; Spies & Steele, 2016). 

Contudo, nos ambientes tropicais devido à estabilidade nos padrões de 

temperatura, a salinidade é considerada um dos principais estruturadores 

dessas comunidades tendo em vista a sua influência no metabolismo desses 

organismos planctônicos, através dos mecanismos de osmorregulação, sendo 

cruciais para a sobrevivência larval (Lima et al., 2016a; Santos et al., 2017, 

Vanalderweireldt et al., 2020). A precipitação também tem sido considerada um 

driver na estrutura e dinâmica do ictioplâncton estuarino (Barletta-Bergan et al., 

2002). Alguns autores sugerem que o fluxo de água doce através da pluma 

estuarina parece fornecer pistas olfativas auxiliando na imigração das larvas 

até as áreas de berçário (Meynecke et al., 2006; Vinagre et al., 2007; 2009; 

Gonçalves et al., 2015; Amorim et al., 2016). Outros estudos apontam que as 

baixas precipitações favorecerem o processo de ―marinização‖ da zona inferior 

dos estuários ocasionando no aumentando da diversidade de espécies de 

origem marinha devido ao processo de migração das larvas para esses locais 

(Vinagre et al., 2009; Baptista et al., 2010; Strydom, 2015; Silva et al., 2017). 

A disponibilidade de alimentos adequados também é considerada um 

importante fator para a sobrevivência e distribuição larval, uma vez que a 

condição nutricional é uma boa preditora da sobrevivência dos estágios iniciais 

dos peixes, pois larvas em más condições nutricionais são mais propensas 
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sofrer com os efeitos da predação, doenças e condições ambientais 

desfavoráveis, além de serem menos eficientes na busca de alimento devido à 

capacidade de natação prejudicada (Amara & Galois 2004; Silva et al., 2014; 

Bornman et al., 2018). A aptidão e busca ativa por presas mais energéticas 

está intimamente relacionada com a ontogenia (Mendes et al., 2014), visto que 

o desenvolvimento das nadadeiras permite com que as larvas possam transitar 

entre as manchas de habitats à procura de recursos e locais de assentamento 

(Pepin, 2016). Um estudo realizado por Amorim et al. (2016) sobre a dieta de 

uma espécie de linguado de acordo desenvolvimento ontogenético no estuário 

do Lima (Portugal), mostrou que a dieta se tornou mais diversificada em 

indivíduos mais desenvolvidos. Outro estudo realizado com assembleias de 

peixes de rios temperados, Giam & Olden (2016) descobriram que as 

interações predador-presa perdia apenas para a filtragem ambiental na 

condução da estrutura da assembleia. Dessa forma, também se faz necessário 

considerar os efeitos das interações das espécies para entender os processos 

que impulsionam a estrutura das comunidades.  

Apesar de sua relevância ecológica e econômica, o crescente 

desenvolvimento urbano e industrial nas áreas adjacentes aos estuários têm 

levado a perdas ou modificações significativas de habitats, limitando a 

conectividade e a emigração das espécies de peixes (Halpern et al., 2015; Tolf 

et al., 2018; Waltham et al., 2020). Além disso, o lançamento de esgotos 

industriais e domésticos, e uso e ocupação do solo para fins agrícolas 

contribuem para o aumento das concentrações de nutrientes e contaminantes 

orgânicos nas águas e nos sedimentos ocasionando na degradação da 

qualidade ambiental, bem como alterações nas teias tróficas e na redução da 

função de berçário afetando o recrutamento e a dinâmica das comunidades 

ictioplanctônicas (Courrat et al., 2009; McCauley et al., 2015; Hillman et al., 

2020). Todas essas alterações patrocinadas pela severidade ambiental 

contribuem para o aumento da similaridade entre comunidades através da 

homogeneização biótica (Olden et al.,2004). Segundo Araújo et al. (2016) a 

suscetibilidade de comunidades homogeneizadas às alterações ambientais 

pode ser particularmente alta em áreas como ecossistemas urbanos que 

experimentam eventos de perturbação mais frequentes e severos, como no 
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caso da Baía de Sepetiba (Sudeste do Brasil). Alguns autores destacam que 

durante os estágios larvais dos peixes, essas são mais sensíveis às mudanças 

das condições ambientais e pela influência da poluição e que poderia contribuir 

para essa homogeneização (Ramos et al., 2012; Strydom, 2015; Silva-junior et 

al., 2017;  Riera et al., 2018; Camara et al., 2019).  

Dessa forma, as investigações sobre as relações espécie-ambiente são 

de grande relevância para a compreensão sobre os processos de montagem 

das comunidades para prever as respostas das comunidades às mudanças 

ambientais, tendo em vista a crescente degradação desses ecossistemas em 

âmbito global (Mouillot et al., 2013; Selig et al., 2014; Riera et al., 2018). 

Portanto, o presente estudo teve como objetivo verificar a variação do 

ictioplâncton, o meio abiótico (variáveis ambientais locais e de paisagem) e a 

disponibilidade de recursos alimentares de dois estuários tropicais com 

diferentes pressões antrópicas. A hipótese deste foi de que as flutuações das 

variáveis ambientais locais impulsionadas pelas  variações do ciclo hidrológico 

serão o drivers  sobre a estrutura das comunidades ictioplanctônicas ao longo 

do gradiente estuarino. Uma vez que, essas variações através da maior 

entrada de água doce no sistema podem contribuir para o aumento da 

capacidade assimilativa estuarina o ambiente mais tolerável para o 

estabelecimento das larvas, maximizando suas funções de berçário para as 

espécies de peixes. 

                       

Materiais e métodos  

 

Área de estudo 

O estudo foi realizado nos estuários do rio Paraíba do Norte e do rio 

Mamanguape que estão localizados no litoral norte do estado da Paraíba, 

Nordeste do Brasil (Fig. 1). As bacias de ambos os rios percorrem uma área de 

20.124 e 3.522 km², respectivamente (AESA, 2019). O clima da região é 

quente e úmido, de acordo com a classificação climática do tipo AS‘ de 

Köppen-Geiger (Alvares et al., 2014). Em ambos, a estação chuvosa inicia-se 
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de março a agosto com maior precipitação em abril, maio e junho, enquanto a 

estação seca é de setembro a fevereiro, com estiagem rigorosa nos meses de 

outubro a dezembro e precipitações anuais de ate 2.000mm durante a estação 

chuvosa a menos de 30mm na estação seca. A temperatura média anual varia 

entre 24 a 26º C (Moura et al., 2016). 

O estuário do rio Paraíba do Norte está localizado entre 6°47'45,3"S 

34°59'05,9" O (Fig. 1 a) ocupando uma área de 3.012 hectares, possuindo uma 

extensão de 22 km no sentido leste – oeste, com profundidades de 1 a 11 

metros e  aproximadamente 1,4 km de desembocadura (Nishida et al., 2008; 

Dolbet et al., 2016; Moura et al., 2016). Do ponto de vista geomorfológico, o 

estuário constitui uma planície fluvio-marinha formada pelos rios Paraíba do 

Norte (canal principal), Sanhauá, Paroeira, Mandacaru, Tiriri, Tambiá, Ribeira e 

Guia, que contribuem para o aporte de água doce no sistema e também 

contribuem para o despejo de esgotos domésticos e industriais. Além da 

presença de um complexo de ilhas, tais como Portinho, Tiriri e Stuart que 

formam inúmeros canais ao longo do rio e a ilha da Restinga que divide o 

estuário em dois canais principais, influenciando no padrão de circulação do 

estuário, determinando as correntezas de maior ou menor intensidade ao longo 

desses canais (Guedes, 2002).  

Por sua vez, o estuário do rio Mamanguape está inserido na Área de 

proteção ambiental (APA) de Barra de Mamanguape (CERHPB, 2004), 

localizado entre 6º43‘02‘‘S e 35º67‘46‘‘O, (Fig. 1b) sendo constituído por uma 

área de 16.400 hectares com uma extensão de 25 km no sentido leste-oeste, 

com profundidades entre 1 a 15 m nas zonas de canais de maré e 

aproximadamente 3km de desembocadura (Nobrega & Nishida, 2003; Silva et 

al., 2011). Além disso, há a presença de uma faixa de recifes areníticos 

paralelos à costa com uma extensão de 13km, que cria uma região protegida 

da força das ondas, formando uma pequena baía durante a maré baixa. Ambos 

os estuários apresentam manguezais ao longo do canal principal constituídos 

principalmente por Rhizopora e Avicennia sp., bem como remanescentes de 

mata atlântica e de restinga. Ainda são observados outros habitats como praias 
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arenosas, planícies de maré e bancos fanerógamas marinhas (seagrass) 

(Campos et al., 2015).  

Ambos os sistemas estão sujeitos a diferentes tipos de impacto 

antropogênico. O estuário do rio Paraíba está situado em uma área 

metropolitana com aproximadamente um milhão de habitantes. Além disso, 

plantações de cana-de-açúcar ao longo das margens dos rios e atividades 

intensas de aquicultura ocupam parte da área dos remanescentes dos 

manguezais (Dolbet et al., 2016). Ainda, o estuário do rio Paraíba do Norte é 

utilizado para navegação, principalmente de barcos de passeio e também para 

o transporte de cargas através do porto industrial de Cabedelo. Essas 

atividades tem levado a degradação ambiental geral do estuário com sinais 

visíveis de impacto antropogênico. Em contrapartida, apesar da relevância 

ecológica do estuário do rio Mamanguape, as atividades de carcinocultura e 

plantações de cana-de-acuçar também ocupam os arredores da região 

estuarina, contribuindo para a eutrofização e poluição agroquímica (Lacerda et 

al., 2011).  

 

Figura – 1 Localização geográfica da área de estudo com indicação dos pontos de coleta nas 

diferentes zonas amostrados em toda extensão dos estuários do rio Paraíba do Norte (a) e rio 

Mamanguape (b), bem como características da paisagem em torno desses ecossistemas 

localizados no Nordeste do Brasil. 
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Delineamento amostral 

As amostragens foram realizadas através de excursões mensais durante 

um ciclo anual entre abril de 2018 e abril de 2019. Cada estuário foi dividido em 

três zonas de acordo com o gradiente de salinidade em: superior (0,5-22), 

intermediária (24-33) e inferior (35-45). Em cada zona, foram determinados 

quatro pontos de arrasto, e sua localização foi marcada com o GPS, totalizando 

12 pontos ao longo do canal principal. Foram realizados arrastos horizontais de 

superfície durante as marés enchentes diurnas (sizígia), utilizando um barco de 

motor de popa a uma velocidade média de 1,5 nó, com duração de 5 minutos 

totalizando três arrastos por ponto. Os arrastos foram realizados com uma rede 

de plâncton cônico-cilíndrica (60 cm de abertura de boca x 1,50 m de 

comprimento e abertura de malha de 200 µm Na entrada da rede foi 

posicionado um fluxômetro mecânico (General Oceanic) para determinar o 

volume de água filtrado em cada arrasto. As amostras foram preservadas em 

solução formaldeído 4% e devidamente etiquetados com data, horário, local e 

arrasto.  

 

Medidas dos parâmetros ambientais 

 Os parâmetros ambientais mensurados para este estudo foram 

escolhidos com base em sua relevância para as assembleias larvais seguindo 

o modelo proposto por Camara et al. (2019), os quais foram divididos em dois 

grupos: variáveis em escala local e as variáveis em escala de paisagem, que 

incluem os tipos de uso do solo e as características geomorfológicas de cada 

estuário e suas respectivas zonas.  

As variáveis em escala local foram representadas pela salinidade, 

temperatura da água (ºC), transparência (cm), clorofila-a (µg/l), e os nutrientes 

representados pelo nitrato (µM), nitrito (µM), amônia (µM), ortofosfato (µM) e 

fósforo total (µM). Em cada ponto de amostragem, a salinidade foi aferida por 

meio de um refratômetro óptico, a temperatura da água com termômetro de 

mercúrio e a transparência com o disco de Secchi. Ainda, amostras de água 
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foram coletadas para posterior análise de clorofila-a e nutrientes inorgânicos 

(Lorenzen, 1967; APHA, 2005).  

 As variáveis representativas do uso do solo foram obtidas para cada 

estuário a partir de camadas vetoriais (escala 1: 120.000; database: Google 

Earth 2015). As métricas de uso do solo (vegetação natural, agricultura, 

aquicultura e assentamento urbano) foram obtidas a partir da área total (km²) 

de cada estuário: 588,86 km² para o estuário do rio Paraíba do Norte e 238,76 

km² para o estuário do rio Mamanguape. Para cada métrica de uso do solo 

foram calculadas como porcentagens da área total, utilizando a função raster 

do ArcMap, através do sistema de informação geográfica  ArcGIS v. 10.2 

(ESRI, 2013). As medidas geomorfológicas foram obtidas para cada ponto de 

amostragem dentro de cada zona de ambos os estuários, com a distância 

média de 500 metros entre os pontos. A profundidade (m) foi estimada através 

de um profundímetro e a largura do canal principal (m) e a distância do oceano 

(km), que corresponde à distância média de cada ponto de amostragem até a 

foz de cada estuário, foram calculadas utilizando o Google Earth. Os dados 

mensais de intensidade dos ventos e precipitação, foram compilados em 2018 

e 2019 disponíveis no site do INMET (2019): Instituto Nacional de Metereologia 

(www.inmet.gov.br). 

 

Processamento das amostras  

As amostras foram triadas com o auxílio de um microscópio 

estereoscópio onde os ovos e as larvas foram separadas dos demais 

organismos planctônicos no laboratório de Ecologia de Peixes da Universidade 

Estadual da Paraíba (UEPB). O ictioplâncton foi quantificado e identificado 

levando-se em consideração as características morfométricas e 

merísticas(número de estruturas especializadas como espinhos), apêndices e 

pigmentação. Para identificação foram utilizados os trabalhos de Fahay (1983), 

Moser (1996) e Richards (2006).  

Os demais organismos zooplanctônicos coletados juntamente com o 

ictioplâncton, foram utilizados para verificar a disponibilidade de recursos 
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alimentares. Cada amostra (600 ml) foi homogeneizada e uma subamostra de 

10 ml foi removida usando uma pipeta graduada. Cada táxon de zooplâncton 

foi identificado em grupos superiores (Classe/Ordem) (Boltovskoy, 1981, 1999) 

e contabilizados separadamente. As abundâncias de cada táxon foram 

extrapoladas para 600 ml e depois convertidas para um volume padrão de 100 

m3. 

 

Tratamento dos dados e análises estatísticas  

Os dados das variáveis em escala local e as medidas geomorfológicas 

foram inicialmente transformados em log x+1, e em seguida foi realizado o 

teste de colinearidade através do Draftsman plot, utilizando o nível de corte 

>0,7 para as variáveis colineares (Clarke & Gorley, 2006). A precipitação e a 

intensidade dos ventos foram removidas das demais análises por se mostrarem 

colineares.  Apesar da importância da salinidade como preditora da distribuição 

larval, ela também não foi inclusa nas análises, uma vez que foi usada como 

fator de demarcação das zonas. Posteriormente, os dados foram normalizados 

para serem empregados em uma matriz de similaridade construída através da 

distância Euclidiana. Para os dados bióticos, a densidade do ictioplâncton e 

dos itens alimentares foi incialmente transformada em raiz quadrada e 

posteriormente empregada em uma matriz de similaridade de Bray-Curtis. 

Ainda, para os dados do ictioplâncton foram calculadas a riqueza através do 

número de espécies por área e a diversidade expressa por meio do índice de 

Shannon-Wiener (H‘) com base no log natural (Shannon & Weaver, 1963).  

 As diferenças nas assembleias ictioplanctônicas em relação os níveis 

estruturais (densidade, riqueza e diversidade),  os itens alimentares e as 

variáveis ambientais entre as zonas e estações de ambos os estuários, foram 

investigadas por meio da análise permutacional multivariada de variância 

(PERMANOVA) (com 9999 permutações) aplicada no design de três fatores: 

estuários (dois níveis fixos: Paraíba do Norte e Mamanguape), zonas (três 

fatores fixos: superior, intermediária e inferior) e estação (dois fatores fixos: 

chuvosa e seca). A posteriori, a fim de identificar quais zonas e as estações 
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que diferiram, foi aplicado o teste pair-wise (Anderson et al., 2008). Esses os 

procedimentos foram realizados no pacote de software PRIMER 6 versão 

6.1.13 & PERMANOVA+ versão 1.0.3. (Anderson et al., 2008). 

 Para verificar a influência dos impactos antrópicos sob as assembleias 

ictioplanctônicas em ambos os estuários, um índice de pressão (IP) adaptado 

por Aubry & Elliott (2006) foi elaborado, a partir das métricas de uso do solo e 

mais sete descritores, totalizando 11 indicadores de impacto: perda de habitat, 

dragagem, porcentagem de área agrícola, porcentagem de assentamento 

urbano, presença de marinas, presença de portos, porcentagem de aquicultura, 

atividades de pesca, turismo e recreação, despejo de esgotos e densidade 

populacional. Esses descritores podem, aparentemente, incluir elementos de 

dupla contagem ou redundância, o que pode levar ao excesso de peso em 

determinadas pressões, todavia um único número de indicadores não pode 

mensurar a complexidade envolvida no estado ambiental (Purvis & Hector, 

2000; Derous et al., 2007; Borja et al., 2014; Santos et al., 2017). Os 11 

indicadores selecionados foram classificados com as seguintes pontuações: 

sem alteração (0), muito baixo (1), baixo (2), alteração moderada (3), alta (4) e 

muito alta (5). O IP resultou do valor médio ponderado das pontuações das 

pressões individuais (Ojaveer & Eero, 2011). 

 Por fim, foi realizada uma análise de correspondência canônica (CCA) 

(Ter Braak, 1986), para avaliar a influência das variáveis ambientais e a 

disponibilidade de alimentos sobre as assembleias ictioplanctônicas  entre as 

zonas e estações de ambos os estuários. As variáveis ambientais locais e 

paisagísticas foram padronizadas e utilizadas como variáveis explicativas. Foi 

realizada a seleção das espécies mais abundantes a partir do nível de corte 

>1% da densidade total. Os dados das espécies foram transformadas em log 

(x+1) e a significância estatística das correlações da relação espécies-variáveis 

ambientais foi determinada por meio do teste de Monte-Carlo com base em 999 

permutações. Essas análises foram realizadas através das funções do pacote 

―vegan‖ (Oksanen et al., 2010) no ambiente estatístico do R (The R 

Development Core Team, 2009). 
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Resultados  

 

Variáveis ambientais locais 

Para o estuário do rio Paraíba do Norte, as variáveis ambientais, bem 

como os nutrientes inorgânicos variaram significativamente entre as zonas 

(Pseudo-F(1,414)= 33,279; P=0,0001), estações (Pseudo-F(2,414)= 40393; 

P=0,0001) e na interação zonas vs. estações (Pseudo-F(2,414)= 3,3588; 

P=0,0001) (Apêndice 1). Clorofila-a e amônia apresentaram maiores valores na 

zona superior durante as estações chuvosa e seca, bem como o nitrito que 

apresentou maiores concentrações para esta zona apenas durante a estação 

chuvosa, e a temperatura com maiores valores durante a estação seca. Nitrato 

e fósforo total registaram maiores concentrações na zona intermediária em 

ambas as estações chuvosa e seca; por fim, as maiores concentrações de 

ortofosfato foram observadas na zona intermediária durante a estação chuvosa 

e na zona inferior durante a estação seca (Fig. 2) (Apêndice 2). 

Para o estuário do rio Mamanguape, também foram observadas 

variações significativas entre as zonas (Pseudo-F(1.441)= 27.843; P = 0.0001), 

estações (Pseudo-F(2.441)= 25.462; P = 0.0001) e na interação zonas vs. 

estações (Pseudo-F(2.441)= 6.1554; P = 0.0001) (Apêndice 1). As maiores 

concentrações de amônia e fósforo total foram observadas na zona superior 

durante as estações chuvosa e seca. Clorofila-a na zona intermediária em 

ambas as estações; e a transparência, bem como o nitrato, nitrito e ortofosfato 

apresentaram maiores valores na zona inferior durante a estação chuvosa e na 

zona superior durante a estação seca (Fig. 2) (Apêndice 2). 

 

Variáveis ambientais de paisagem  

 As medidas geomorfológicas diferiram significativamente entre os 

estuários (Pseudo-F(1,843)= 70,68; P= 0,0001) e suas respectivas zonas 

(Pseudo-F(2,843)= 70,68; P= 0,0001). A profundidade (Pseudo-F(2,417)= 122,38; P 

= 0,0001) foi maior no estuário do rio Mamanguape com maiores valores na 
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zona intermediária (6,53 ± 0,27m) e menores na zona superior (2,42 ± 0,15m). 

Já, a largura do canal (Pseudo-F(2,417)= 354,88; P= 0,0001) foi maior para o 

estuário do rio Paraíba do Norte. 

 

Índice de pressão antrópica  

De acordo com o índice de pressão (IP), os estuários diferiram em 

relação as pressões antropogênicas, com o estuário do rio Paraíba do Norte 

sendo classificado como um estuário de médio impacto e o estuário do rio 

Mamanguape classificado de muito baixo impacto (Tabela 2). O estuário do rio 

Paraíba do Norte sofre com várias pressões antrópicas, principalmente em 

relação a perda de habitat, alto percentual de uso da terra para agricultura e 

poluição de esgotos. Por outro lado, o estuário do rio Mamanguape apresentou 

poucas pressões associadas à perda de habitat e o uso da terra para 

agricultura. 
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Figura 2 - Valores médios mensais e erro padrão das variáveis ambientais em escala local 

para as zonas superior, intermediária e inferior dos estuários dos rios Paraíba do Norte e 

Mamanguape, de acordo com as estações chuvosa e seca. Linha pontilhada: estuário do rio 

Paraíba do Norte, linha contínua: estuário do rio Mamanguape. 
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Tabela 1. Descritores de pressão usados para calcular o índice de pressão antrópica (IP) para 
os estuários do rio Paraíba do Norte e Mamanguape, semiárido brasileiro. O IP variou de 0 
(sem alteração), 1 (muito baixo), 2 (baixo), 3 (médio) e 4 (alto). Arcgis 10.0, MapBiomas 
(www.mapbiomas.org) GE: Google Earth, ANA: Agência Nacional das Águas (www.ana.gov.br), 
SUDEMA: Superintendência de Administração do Meio Ambiente (www.sudema.pb.gov.br), EJ: 
opinião de especialistas, IBGE: Instituto Brasileiro de Geografia e Estatística (www.ibge.gov.br).  

 

Indicadores Fonte de dados Paraíba do Norte Mamanguape 

Perda de habitat MapBiomas; ArcGis; GE 3 3 

Dragagem SUDEMA 4 0 

% Área agrícola ArcGis; GE 4 4 

% Assentamento urbano ArcGis; GE 3 1 

Presença de marinas ArcGis; GE 1 0 

Presença de portos ArcGis; GE 2 0 

Aquicultura ArcGis; GE 1 1 

Atividades de pesca EJ 1 1 

Turismo e recreação SUDEMA 4 2 

Despejo de esgotos ANA, EJ 4 1 

Densidade populacional IBGE 4 2 

Índice de pressão  3 1 

 

Composição e distribuição do ictioplâncton 

 Foram registrados um total de 3.973 larvas e 8.772 ovos, sendo 542 

larvas e 4.394 ovos para o estuário do rio Paraíba do Norte, e 3.431 larvas e 

4.378 ovos para o estuário do rio Mamanguape. Os resultados da 

PERMANOVA indicaram que as assembleias ictioplanctônicas diferiram 

significativamente entre os estuários em termos de densidade (Pseudo-F(1.583)= 

5,5768; P = 0,0033), riqueza (Pseudo-F(1.583)= 9,4364; P = 0,0002) e 

diversidade (Pseudo-F(1.355)= 13,484; P = 0,0004). O estuário do rio Paraíba do 

Norte apresentou uma densidade total de  6,19 ind. 100m³ para os ovos e 0,10 

ind. 100m³ para as  larvas, com maior representação das larvas de Trinectes 

paulistanus (19,65%), Bathygobius soporator (18,73%), Rhinosardinia 

bahiensis (12,46%) e ovos de Engraulidae (79,97%) e Achiridae (11,96%) da 

densidade total. Enquanto que o estuário do rio Mamanguape registrou  

densidades de 6,13 ind. 100m³ para os ovos e 1,06 ind. 100m3 para as larvas, 

tendo como principais representantes as larvas de Rhinosardinia bahiensis 

http://www.mapbiomas.org/
http://www.ana.gov.br/
http://www.sudema.pb.gov.br/
file:///C:/Users/lidia/AppData/Roaming/Microsoft/Word/www.ibge.gov.br
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(32,41%), Anchoa hepsetus (22,01%), Anchoa januaria (16,40), Bathygobius 

soporator (12,21%) e ovos de Engraulidae (92,74%) (Apêndice 3; Fig. 3 a e b). 

 Em relação a riqueza de espécies, no estuário do rio Paraíba do Norte 

foram registradas 14 famílias distribuídas em 32 espécies. Destas, as  

apresentaram maior número de espécies: Engraulidae (7), Clupeidae (3) e 

Gerreidae (3). Já o estuário do rio Mamanguape, registrou 18 famílias 

distribuídas em 49 espécies, das quais Engraulidae (9), Clupeidae (5), 

Gerreidae (5), Carangidae (4) e Sciaenidae (4), foram as famílias com maior 

número de espécies (Fig. 3 c). Quanto ao índice de diversidade de Shannon, 

os menores valores médios foram observados no estuário do rio Paraíba (H‘ = 

0,44 ± 0,49), enquanto os maiores valores médios foram registrados no 

estuário do rio Mamanguape (H‘ = 0,71 ± 0,49) (Fig. 3 d). 

 Em relação às variações espaciais e temporais para os dados da 

estrutura das assembleias de cada estuário, para o estuário do rio Paraíba do 

Norte, a densidade variou significativamente entre as zonas (Pseudo-F(2.259)= 

9,2411; P = 0,0001) e as estações (Pseudo-F(1.259)= 5,8833; P = 0,0001). 

Durante a estação chuvosa, a zona superior apresentou maior contribuição das 

larvas Atherinella brasiliensis, Opisthonema oglinum e T. paulistanus; para a 

zona intermediária, os táxons de maior representação foram T. paulistanus, A. 

hepsetus e Eucinostomus melanopterus, e na zona inferior foram registradas 

as maiores densidades dos ovos das famílias Engraulidae e Clupeidae. Por 

outro lado, durante a estação seca, A. brasiliensis, O. oglinum, B. soporator e 

ovos de Achiridae foram os táxons de maior representação para a zona 

superior; na zona intermediária foram observadas maior contribuição de B. 

soporator e ovos das famílias Achiridae e Engraulidae; enquanto as larvas de 

R. bahienis, bem como os ovos de Achiridae e Engraulidae foram os táxons de 

maior contribuição para a zona inferior (Apêndice 3; Fig 3 a e b). Quanto a 

riqueza de espécies, foram observadas diferenças significativas entre as zonas 

(Pseudo-F(2.259)= 22,658; P = 0,0001), com maior número total de espécies na 

zona inferior (25 sp.) e menor na zona intermediária (20 sp.). 

 Para o estuário do rio Mamanguape, foram observadas diferenças 

significativas entre as zonas (Pseudo-F(2.323)= 7,7644; P = 0,0001), estações 
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(Pseudo-F(1.323)= 10,589; P = 0,0001) e na interação zonas vs. estações 

(Pseudo-F(2.323)= 4,3846; P = 0,0001) para a densidade. Bathygobius soporator, 

R. bahiensis, A. hepsetus foram os táxons mais representativos para a zona 

superior; Lycengraulis grossidens, Anchoviella lepidentostole e Anchoa 

januaria, bem como os ovos  da família Engraulidae  apresentaram maior 

contribuição para as zonas intermediária, e na zona inferior as larvas de R. 

bahiensis, assim como os ovos de Engraulidae, Achiridae e Clupeidae, durante 

a estação chuvosa. Durante a estação seca, a zona superior registrou maiores 

contribuições de R. bahiensis, A. brasiliensis, e Anchoa marinii; R. bahiensis, A. 

hepseutus, Hyporhamphus unifasciatus e Anchovia clupeoides foram os táxons 

de maior representação para a zona intermediária; e A. brasiliensis R. 

bahiensis, Opisthonema oglinum e também os ovos de Clupeidae para a zona 

inferior (Apêndice 3; Fig. 3 a e b).  

 Para o número de espécies, foram observadas diferenças significativa 

entre as zonas (Pseudo-F(2.323)= 11,961; P = 0,0001), estações (Pseudo-

F(2.323)= 10,886; P = 0,0001) e na interação zonas vs. estações (Pseudo-

F(2.323)= 9,8139; P = 0,0001) com maiores valores observados na zona 

intermediária (30 sp.) e menores na zona inferior (18 sp.) durante a estação 

chuvosa. Durante a estação seca, o número de espécies manteve-se constante 

com maiores valores registrados para a zona inferior (35 sp.) e intermediária 

(32 sp.), e os menores para a zona superior (31 sp.). Não foram observadas 

diferenças significativas para a diversidade entre as zonas e estações de 

ambos os estuários, no entanto foi possível observar que no estuário do Rio 

Paraíba do Norte, durante a estação chuvosa, a diversidade foi maior nas 

zonas superior e intermediária, por outro lado durante a estação seca, foram 

observados maiores valores na zona inferior. Já no estuário do rio 

Mamanguape, a diversidade foi maior entre as zonas durante a estação seca 

(Fig. 3 d).  

Disponibilidade de alimento 

 A densidade dos demais organismos zooplanctônicos, variou 

significativamente entre os estuários (Pseudo-F(1.793) = 506,59; P=0,001). O 

estuário do rio Paraíba do Norte apresentou uma densidade total de 22,59 ind. 
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100m³ com maiores representações para copépodes Calanoida (51,18%) e 

Cyclopoida (28,91%), náuplios de Cirripedia (6,33%), Appendicularia (2,61%) e 

copépodes Harpacticoida (2,42%). Já o estuário do Mamanguape registrou 

uma densidade de 34,83 ind. 100m³, sendo representado por copépodes 

Calanoida (52,67%) e Cyclopoida (27,05%), náuplios de Cirripedia (13,01%), 

Zoea de Brachyura (1,96%) e Appendicularia (1,89%) (Fig. 3 e) 

 Com relação às variações espaciais e temporais do  zooplâncton  

foram observadas variações significativas apenas entre as zonas do estuário 

do rio Paraíba do Norte (Pseudo-F(2.394)= 32,725; P = 0,0001), apresentando 

uma dominância de copépodes Calanoida,  Cyclopoida e náuplios de Cirripedia 

ao longo do estuário do rio Paraíba do Norte, sendo acompanhados de 

Cladocera  na zona superior, larvas de Bivalvia e zoea de Brachyura na zona 

intermediária; e na zona inferior Appendicularia e copépodes Harpacticoida. 

Para o estuário do rio Mamanguape, foram observadas diferenças significativas 

entre as zonas (Pseudo-F(2.393)= 5.0532; P = 0.0062), e as estações (Pseudo-

F(1.393)= 4.3424; P = 0.0355). Os copépodes Calanoida e Cyclopoida também 

apresentaram-se dominantes entre as zonas e estações deste estuário 

seguidos de zoea de Brachyura na zona superior, náuplios de Cirripedia na  

zona intermediária e inferior durante a estação chuvosa. Durante a estação 

seca náuplios de copépodes Calanoida na zona superior; Appendicularia e 

zoea de Brachyura na zona intermediária e inferior, juntamente com copépodos 

Harpacticoida nesta zona (Fig. 3 e) (Apêndice 3). 
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Figura – 3 Box-plots com mediana como marca central para as variações da densidade dos 

ovos e larvas (a, b), riqueza de espécies (c), diversidade (d) e densidade do zooplâncton (e) 

nas diferentes zonas dos estuários do rio Paraíba do Norte e rio Mamanguape. Branco – 

estação chuvosa; cinza – estação seca. *  p<0.05;  ** <0.001;  *** <0.0001. Gráficos com as 

mesmas letras minúsculas e maiúsculas não são significativamente diferentes entre as zonas 

pelo teste do pair-wise. 
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Efeito das variáveis ambientais na estrutura das assembleias 

ictioplanctônicas 

 Em relação a influência das variáveis ambientais, para o estuário do rio 

Paraíba do Norte, os eixos 1 e 2 da análise de correspondência canônica 

(CCA) explicaram 16,52% da variação da relação variáveis ambientais-

espécies. O teste de Monte Carlo revelou que a temperatura, transparência, 

clorofila-a, nitrito, amônia e ortofosfato foram as variáveis de maior contribuição 

na distribuição espacial e temporal do ictioplâncton (Tabela 2). O eixo 1 foi 

correlacionado positivamente com a transparência, nitrato, nitrito, amônia e a 

profundidade; e negativamente com a temperatura, clorofila-a, ortofosfato e 

fósforo total. O segundo eixo, apresentou correlação positiva com a 

temperatura, clorofila-a, nitrato, nitrito e ortofosfato; e negativa com a 

transparência, amônia, fósforo total e a profundidade.  

Para o estuário do rio Mamanguape, os eixos 1 e 2 explicaram 28,30% 

da variação cumulativa da relação espécies-variáveis ambientais, com 

correlação positiva para a temperatura, profundidade e os nutrientes; e 

negativa para a transparência e clorofila-a no eixo 1. Por outro lado, o eixo 2 foi 

correlacionado positivamente com o nitrato, nitrito, ortofosfato, fósforo total e 

profundidade; e negativamente com a temperatura, transparência, clorofila-a e 

amônia. O teste de Monte Carlo revelou que a transparência, nitrito, amônia e 

fósforo total foram as variáveis de maior contribuição para a distribuição dos 

ovos e larvas ao longo do canal principal desse estuário (Tabela 2).      
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Tabela 2. Resultados da análise de correspondência canônica (CCA) realizada utilizando as 
variáveis ambientais locais e paisagísticas relacionadas a densidade do ictioplâncton nos 
estuários do rio Paraíba do Norte e Mamanguape. Teste de Monte Carlo: *  p<0.05;  ** <0.001;  
*** <0.0001. 

 Coeficientes de autovalores 

 Paraíba do Norte Mamanguape 

Componentes / variáveis Eixo 1 Eixo 2 P-value Eixo 1 Eixo 2 P-value 

Temperatura (°C) -0,13 0,27 * 0,01 -0,37  

Transparência (cm) 0,34 -0,59 *** -0,29 -0,27 ** 

Clorofila-a (µg/l) -0,38 0,36 * -0,11 -0,01  

Nitrato (µM) 0,30 0,37  0,41 0,30 *** 

Nitrito (µM) 0,39 0,42 *** 0,90 0,14 *** 

Amônia (µM) 0,05 -0,30 * 0,49 -0,20 ** 

Ortofosfato (µM) -0,04 0,42 *** 0,11 0,59  

Fósforo total (µM) -0,47 -0,22  0,14 0,39 * 

Profundidade (m) 0,05 -0,28  0,13 0,41  

Autovalores 0,84 0,29  0,97 0,44  

Relação espécies-ambiente (%) 57,14 19,72  42,4 19,4  

Inércia total 8,91 8,07 

Teste de significância Monte Carlo  

F-ratio 2,9874 4,4904 

P-value 0,001 0,001 

  

 Em relação a influência das variáveis ambientais locais na distribuição 

do ictioplâncton e dos grupos que compõe o zooplâncton ao longo do canal 

principal de ambos estuários, para o do rio Paraíba do Norte, o eixo 1 separou 

as amostras de acordo com o regime hidrológico, enquanto que o eixo 2 

separou as amostras de acordo com o gradiente espacial (Fig. 4 a). 

Cosmocampus elucens, A. januaria, Oligoplites saurus, Cladocera, copépodes 

Calanoida, larvas de Bivalvia e Chaetognata correlacionaram-se positivamente 

com a temperatura, clorofila-a e ortofosfato nas zonas superior e intermediária; 

e H. unifasciatus, E. melanopterus, Anchoa sp., A. hepsetus e S. cristata, bem 

como Tintinnida e náuplios de Calanoida correlacionaram-se positivamente 

com o fósforo total durante a estação seca. Por outro lado, B. soporator, O. 

oglinum, copépodes Cyclopoida, Appendicularia e zoea de Brachyura 

apresentaram correlação positiva com as concentrações de nitrato e nitrito nas 

zonas acima do estuário; enquanto T. paulistanus, S. rastrifer, R. bahiensis, 
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Achirus lineatus, náuplios de Cirripedia e Cyclopida, larvas de Gastropoda e 

larvas de Polychaeta correlacionaram-se positivamente com a transparência, 

profundidade e concentrações amônia durante a estação seca (Fig. 4 a). 

 No estuário do rio Mamanguape, o eixo 1 separou as amostras de 

acordo com o ciclo hidrológico, e o eixo 2 de acordo com o gradiente espacial, 

assim como no estuário do Rio Paraíba do Norte com A. hepsetus, A. januaria, 

L. grossidens, T. paulistanus, B. soporator, A. lineatus e L. lepidentostole, bem 

como copépodes Calanoida, Rotifera, zoea de Brachyura e náuplios de 

Cirripedia apresentando correlação positiva com as concentrações de nitrato, 

nitrito, ortofosfato, fósforo total e a profundidade nas zonas superior e 

intermediária; e Ctenogobius boleosoma, Anchoa marinii e O. oglinum 

correlacionando-se positivamente com a temperatura e amônia na zona inferior 

durante a estação chuvosa (Fig. 4 b). Por outro lado, A. brasiliensis, R. 

bahiensis, Anchoa lyolepis, E. argenteus, larvas de Gastropoda e Bivalvia, 

náuplios e formas adultas de Cyclopoida e Appendicularia apresentaram 

correlação negativa com a transparência e clorofila-a na zona inferior, durante 

a estação seca (Fig. 4 b).  
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Figura 4 – Triplot da ordenação da análise de correspondência canônica (CCA), baseado nos dados de densidade das larvas dos estuários do rio Paraíba do 

Norte (a) e do rio Mamanguape (b), semiárido brasileiro, correlacionados as variáveis ambientais em escala local e paisagística, representadas pelos vetores. 

Triângulos representando a zona superior, quadrados a zona intermediária e círculos a zona inferior. Símbolos pretos: estação chuvosa, símbolos brancos: 

estação seca. Variáveis ambientais: temperatura (TP), transparência (TRP), clorofila-a (CLF), nitrito (NO2), nitrato (NO3), amônia (NH4), ortofosfato (RSP), 

fósforo total (PT), profundidade (PRF). Zooplâncton: Tintinnida (TINND), Rotifera (RTIFRA), Polychaeta (larva) (LPLCH), Cladocera (CLDA), Zoeae de 

Bracyhura (ZBRCHA), Nauplio de Cirripedia (NCRRDA), nauplio de copépoda Calanoida (NCLNDA), copépoda Calanoida (CLNDA), nauplio de copépoda 

Cyclopoida (NCYPDA), copépoda Cyclopoida (CYPDA), Gastropoda (larva) (LGTPDA), Bivalvia (larva) (LBVLVA), Chaetognatha (CHTGNT), Appendicularia 

(APDLRA).  
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Discussão 

A estrutura e composição das assembleias ictioplanctônicas diferiu 

significativamente entre os estuários do rio Paraíba do Norte e Mamanguape 

em resposta à variabilidade ambiental. Os resultados da CCA indicaram que a 

temperatura, transparência, clorofila-a e a concentração de nutrientes 

operaram como filtros ambientais, sendo determinantes nos padrões de 

distribuição das larvas ao longo dos estuários. Além disso, o padrão temporal 

das assembleias ictioplanctônicas foi mais evidente que o espacial, sendo um 

indicativo da influência das variações do ciclo hidrológico, tendo em vista que 

os eventos de chuva e seca exerceram um papel efetivo nas flutuações dessas 

variáveis ao longo do canal principal (Ramos et al., 2015; Lima et al., 2016a; 

Lima et al., 2020). 

Em ambos os estuários, a densidade larval foi maior durante a estação 

chuvosa. Esse resultado pode estar associado ao pico reprodutivo de algumas 

espécies, como também à capacidade assimilativa estuarina, a qual está ligada 

as características geomorfológicas e hidrológicas de cada ecossistema, que 

influenciam diretamente no tempo de residência da água e o tempo em que os 

peixes são expostos a quaisquer fatores de estresse, colaborando para as 

diferenças entre os estuários e dentre as zonas estuarinas durante cada fase 

do ciclo hidrológico (Elliot & Whitfield, 2011; Ramos et al., 2012; Eick & Thiel, 

2014;  Santos et al., 2017). Segundo Elliott e Jonge (2002), algumas zonas 

estuarinas apresentam alta capacidade assimilativa, muitas vezes causada 

pelo aumento da diluição ou fluxo de água. Dessa forma, o fluxo de água doce 

proveniente das chuvas que é drenada para os estuários através dos seus 

tributários, aliada às mudanças na amplitude das marés, pode ter propiciado 

condições mais toleráveis para as larvas dos peixes. 

Para o estuário do rio Mamanguape, o menor aporte de água doce 

durante a estação seca, provocou uma maior intrusão salina e 

consequentemente a homogeneização da salinidade ao longo do canal 

principal, favorecendo o transporte de espécies estenohalinas como R. 

bahiensis, L. piquitinga, H. unifasciatus, C. latus Sardinella brasiliensis e 

Stellifer rastrifer, contribuindo num aumento da riqueza e diversidade ao longo 



 

55 
 

desse estuário. Estudos realizados em estuários temperados mostraram que 

com a diminuição do fluxo de água doce e maior intrusão salina, ocasionaram 

no aumento da diversidade de espécies de peixes de origem marinha e numa 

redução significativa da abundância durante a estação seca (Garcia et al., 

2001; Martinho et al., 2007; Plavan et al., 2010). Outro estudo realizado por 

Pasquard et al. (2012) num estuário localizado na França, sugeriu que esse 

efeito chamado de ―marinização‖, pode aumentar a conectividade entre os 

habitats disponíveis favorecendo a função de berçário para as espécies 

marinhas nos ecossistemas estuarinos. Tal hipótese pode estar ocorrendo 

nesse estuário tropical, uma vez que a região Nordeste do Brasil tem passado 

por um período de seca prolongada desde o ano de 2010, provocando 

alterações no funcionamento dos estuários dessa região, que é determinante 

para a formação do gradiente de salinidade nesses ecossistemas (Marengo et 

al., 2013; Pereira et al., 2014; Erfanian et al., 2017; Lima et al., 2020). 

A maior disponibilidade de alimento associadas às maiores 

concentrações de clorofila-a durante a estação seca pode ter favorecido o 

estabelecimento dessas espécies de peixes de origem marinha neste estuário, 

uma vez que o consumo de presas com alta demanda energética como 

copépodes (Calanoida e Cyclopoida), Bivalvia e Decápodas maximizam o 

desenvolvimento e as chances de sobrevivência (Suzuki et al., 2013). Estudos 

realizados anteriormente por Campos et al. (2015), Figueiredo & Pessanha 

(2016) e Medeiros et al. (2017) já haviam destacado a importância dos 

microcrustáceos na dieta de peixes juvenis para esse estuário. Por exemplo, o 

clupeídeo Rhinosardinia bahiensis manteve uma abundância elevada ao longo 

da variação espacial e temporal em ambos os estuários, quando comparado às 

outras espécies, apresentando picos de abundância durante a estação seca. 

Um resultado semelhante foi observado por Clark & Pessanha (2015) no 

estuário do rio Mamanguape em que a abundância dessa espécie aumentou 

gradualmente da estação chuvosa até a estação seca, quando houve uma 

maior oferta de recursos alimentares adequados. Esse resultado corresponde a 

hipótese da limitação alimentar, a qual sugere que o alimento é um dos 

principais fatores limitantes da sobrevivência e distribuição das larvas, visto que 

a distribuição de presas é tipicamente irregular e o sucesso larval depende das 
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taxas de encontro bem-sucedidas e da ontogenia pois conforme as larvas se 

desenvolvem, a busca e o consumo de presas também aumenta, maximizando 

seu fitness (Bochdansky et al., 2008). Ainda, em estuários temperados da 

África do Sul, os estágios iniciais das larvas de Clupeidae atingiram o pico em 

abundância durante os meses mais quentes, coincidindo com a desova 

costeira e os picos de abundância do zooplâncton (Strydom, 2015). Em 

contrapartida, em estuários tropicais como por exemplo, o estuário da Baía do 

Guarajá (Nordeste do Brasil), a desova ocorreu principalmente durante o 

período chuvoso, quando a densidade larval foi superior aos meses mais secos 

(Sarpedonti et al., 2013). Outro estudo realizado por Barletta et al. (2002) 

apontou que a pluviosidade foi um dos fatores de maior explicação para a 

desova e abundância das larvas.     

No estuário do rio Paraíba do Norte também observou-se uma redução 

significativa da riqueza e diversidade de espécies, bem como uma menor 

abundância do zooplâncton durante a estação seca. Tal redução pode ter 

ocorrido devido às altas concentrações dos compostos orgânicos e aos 

impactos sofridos ao longo do estuário, que ocasionaram na redução da 

qualidade do habitat impedindo as espécies de completarem seu ciclo de vida. 

Os efeitos da antropização demonstrados pelos valores do índice de pressão 

antrópica (IP), tais como a perda de habitat, agricultura por meio das 

plantações de cana-de-açúcar, atividades de carcinicultura que contribuem 

para o carreamento de fertilizantes, por meio do processo de lixiviação do solo; 

e despejo de esgotos não tratados podem ter contribuído para o acúmulo 

desses nutrientes, ocasionando, assim, a diminuição da abundância de 

espécies, principalmente as tipicamente estuarinas (por exemplo: A. 

brasiliensis e B. soporator). Como os ecossistemas estuarinos atuam como 

fortes sumidouros de nutrientes e materiais orgânicos provenientes de 

atividades antrópicas dentro da bacia hidrográfica, esses contaminantes 

acumulam-se nas águas e nos sedimentos, contribuindo para degradação da 

qualidade ambiental para as larvas e juvenis de peixes (Gilliers et al., 2006; Le 

Pape et al., 2007; Courrat et al., 2009; Dolbet et al., 2016). 
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O impacto das atividades antrópicas sobre o ictioplâncton têm sido 

descrito em diversos estuários (Courrat et al., 2009; Borja et al., 2010; Ramos 

et al., 2012; Lima et al., 2015; Santos et al., 2017), sendo apontado que a carga 

de nutrientes é possivelmente um dos principais estressores ambientais nos 

sistemas estuarinos, podendo ser responsáveis por influenciar na riqueza e 

diversidade das espécies (Andersen et al., 2020). Segundo Brownell (1980) a 

taxa de mortalidade de larvas de peixes marinhos aumenta quando estas são 

expostas as altas concentrações de amônia, nitrito e nitrato na água, 

principalmente quando em conjunto com a salinidade elevada (Jensen, 2003). 

Estudos realizados evidenciaram que o nitrito e a amônia são absorvidos 

ativamente através do epitélio branquial e, acumulam-se nos tecidos induzindo 

uma série de distúrbios fisiológicos, resultando em altas taxas de mortalidade 

dos peixes (Kroupova et al., 2005). 

No estuário do rio Mamanguape, as maiores densidades foram 

registradas nas zonas superior e intermediária. Esses valores foram 

relacionados aos engraulídeos (por exemplo, A. hepsetus, A. januaria e L. 

grossidens), que buscam áreas menos salinas para desova e para completar 

seu ciclo de vida (Joyeux et al., 2004; Pichler et al., 2015; Corrêa & Vianna, 

2016; Sloterdijk et al., 2017). Um estudo realizado no Sudeste do Brasil revelou 

que os picos de abundância das larvas de Engraulidae foram associados aos 

meses mais chuvosos, já que algumas espécies migram para o interior dos rios 

para a desova (Santos et al., 2017). Por outro lado, no estuário do rio Paraíba 

do Norte, por exemplo, as maiores densidades foram registradas na zona 

inferior, a qual apresenta maior proximidade com o oceano, com maior 

representação de espécies marinhas dependentes e tipicamente estuarinas 

(por exemplo, R. bahiensis, O. oglinum, S. rastrifer, E. melanopterus, B. 

soporator e C. boleosoma). Dessa forma, a maior influência das marés, aliada 

a maior largura do canal principal, pode ter contribuído para a diluição dos 

compostos orgânicos que são despejados no estuário. Ainda, como a maioria 

das espécies desova na costa, os ovos e larvas são trazidos com maior 

facilidade para essa zona, devido ação dos ventos e da cunha salina.  
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 Esse estudo sugere que a influencia do ciclo hidrológico sob as 

outras variáveis ambientais foram importantes para regular a composição e 

distribuição das assembleias ictioplanctônicas ao longo dos estuários 

estudados, destacando a importância das variações ciclo sazonal para os 

processos de desova e recrutamento das espécies em ambientes tropicais. 

Aliados a esse fator, os níveis de produtividade primária também foram cruciais 

na determinação da riqueza e diversidade de espécies, principalmente para as 

espécies de Engraulidae e Clupeidae. Ainda, a degradação ambiental devido 

às pressões antrópicas pode afetar de maneira negativa a dinâmica dos 

ecossistemas estuarinos, interferindo nas suas funções de berçário e nos 

padrões de uso as espécies.  
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Apêndice 1 
 
Valores da PERMANOVA univariada (a) comparando as diferenças entre as diferentes zonas  e estações ,  e teste Pair-wise da PERMANOVA (b)  das 

variáveis ambientais em escala local entre as estações chuvosa (CH) e seca (SE), e as zonas: superior (SP), intermediária (IT) e inferior (IF) dos estuários do 

rio Paraíba do Norte e do rio Mamanguape, semiárido brasileiro. Em negrito, valores estatisticamente significativos.  * P<0.05, ** P<0.001, *** P<0.0001. ns = 

não significativo. 

(a) Paraíba do Norte Mamanguape 

 Zonas Estações Zonas x Estações Zonas Estações Zonas x Estações 

 Pseudo-F P Pseudo-F P Pseudo-F P Pseudo-F P Pseudo-F P Pseudo-F P 

Salinidade 323,97 0,0001 43,683 0,0001 16,626 0,0001 100,15 0,0001 157,63 0,0001 29,558 0,0001 

Temperatura (°C) 6,2503 0,0019 27,884 0,0001 5,6462 0,0027 7,492 0,9994 39,268 0,0001 5,4965 0,9952 

Transparência (cm) 24,106 0,0001 0,16069 0,6993 4,9161 0,0094 8,788 0,0001 3,0607 0,0817 13,996 0,0001 

Clorofila-a (µg/l) 13,531 0,0001 1,7475 0,1844 0,20412 0,8234 10,094 0,0001 20,964 0,0001 4,4029 0,0122 

Nitrato (µM) 9,7915 0,0001 0,41586 0,5213 1,7513 0,1787 1,6194 0,2059 16,738 0,0001 4,466 0,0136 

Nitrito (µM) 14,607 0,0001 2,9412 0,0882 0,17849 0,8371 2,1105 0,1287 59,279 0,0001 2,776 0,0652 

Amônia (µM) 2,7667 0,0702 8,9963 0,0038 1,7924 0,1695 0,99075 0,3827 11,831 0,0006 2,8419 0,0594 

Ortofosfato (µM) 18,862 0,0001 5,9983 0,0133 1,8624 0,16 0,52102 0,6004 14,158 0,0001 6,1032 0,0029 

Fósforo total (µM) 11,797 0,0001 3,8904 0,0431 0,38024 0,6966 2,8616 0,0615 2,4729 0,1169 3,8421 0,0244 

            

(b)  Grupo Salinidade 
Temperatura 

(°C) 

Transparência  

(cm) 

Clorofila-a 

 (µg/l) 

Nitrato  

(µM) 

Nitrito  

(µM) 

Amônia  

(µM) 

Ortofosfato  

(µM) 

Fósforo total  

(µM) 

Paraíba do Norte   t  t  t  t  t  t  t  t  t  

  SP,IT 14,61 *** 6,86 *** 2,26 * 2,64 ** 0,44 ns 4,80 *** 3,41 ** 1,45 ns 0,40 ns 

 Chuvosa SP, IF 17,45 *** 5,09 *** 3,59 *** 2,88 ** 2,35 * 1,23 ns 6,19 ns 4,39 *** 4,57 *** 

  IT, IF 10,02 *** 1,57 ns 1,53 ns 0,36 ns 2,76 ** 3,67 *** 3,50 ** 3,43 *** 2,55 ** 

Estações                     

  SP,IT 8,36 *** 3,22 ** 1,80 * 3,00 ** 2,92 ** 2,54 * 1,71 ns 1,72 ns 1,07 ns 

 Seca SP,IF 10,79 *** 0,52 ns 2,65 *** 2,94 ** 0,52 ns 0,29 ns 0,52 ns 3,54 *** 3,63 *** 

  IT,IF 10,85 *** 2,98 ** 0,49 ns 0,52 ns 3,77 *** 3,39 *** 0,41 ns 6,23 *** 4,55 *** 
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Continuação.                     

                     

 SP CH,SE 5,08 *** 1,68 ns 5,33 *** 0,26 ns 0,98 ns 0,82 ns 0,69 ns 0,18 ns 0,59 ns 

Zonas IT CH,SE 4,98 *** 0,65 ns 2,80 *** 0,83 ns 2,64 * 1,83 ns 2,68 ns 2,82 ** 1,18 ns 

 IF CH,SE 6,08 *** 2,36 * 3,98 *** 2,44 * 0,40 ns 0,60 ns 1,56 ns 1,80 ns 1,76 ns 

Mamanguape                     

  SP,IT 5,50 *** 0,93 ns 5,83 ns 3,49 *** 0,27 ns 0,47 ns 0,51 ns 1,66 ns 0,69 ns 

 Chuvosa SP,IF 13,98 *** 3,74 *** 3,79 ns 1,31 ns 1,94 * 0,95 ns 1,98 ns 2,21 * 3,34 ** 

  IT,IF 7,55 *** 4,26 *** 2,03 ns 3,13 *** 2,25 * 1,38 ns 1,53 ns 1,08 ns 2,39 * 

Estações                     

  SP,IT 3,94 *** 4,71 *** 1,43 ns 0,97 ns 1,72 ns 2,22 * 1,34 ns 1,38 ns 1,08 ns 

 Seca SP,IF 7,26 *** 3,81 *** 2,28 ns 0,56 ns 2,17 * 2,40 * 1,22 ns 2,00 * 0,14 ns 

  IT,IF 4,25 *** 0,55 ns 1,22 ns 1,71 ns 0,33 ns 5,18 ns 0,44 ns 1,15 ns 0,91 ns 

                     

 SP CH,SE 9,82 *** 4,15 *** 3,71 *** 7,34 *** 3,64 *** 5,87 *** 2,92 ** 4,04 *** 2,94 * 

Zonas IT CH,SE 6,65 *** 0,78 ns 3,55 *** 0,18 ns 2,56 * 4,14 *** 1,49 ns 3,24 *** 1,98 ns 

 IF CH,SE 6,23 *** 3,72 *** 3,57 *** 5,99 *** 0,25 ns 3,15 ** 1,11 ns 0,14 ns 1,22 ns 
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Apêndice 2 
 
Média (± Erro Padrão) e alcance das variáveis ambiental em escala local aferidas nas zonas superior, intermediária e inferior nos estuários do rio Paraíba do 

Norte do rio Mamanguape, semiárido brasileiro, entre as estações chuvosa e seca. 

 Estação Chuvosa Estação seca 

Paraíba do Norte Superior Intermediária Inferior Superior Intermediária Inferior 

 Média Amplitude Média Amplitude Média Amplitude Média Amplitude Média Amplitude Média Amplitude 

Salinidade 5,54 ± 0,71 0,5 - 20 23,45 ± 0,48 14 – 30 36,06 ± 0,51 35 – 39 12,73 ± 0,10 5 - 27 27,84 ± 0,59 28 - 36 36,38 ± 0,43 37 - 45 

Temperatura (ºC) 21,71 ± 0,31 26,5 - 31 28,07 ± 0,14 26 - 31,5 23,54 ± 1,25 26 - 31,5 30,0 ± 0,10 29 - 32,5 29,69 ± 0,15 28 - 32 29,59 ± 0,12 28 - 31,5 

Transparência (cm) 0,37 ± 4,52 15 - 161 129,18 ± 3,93 70 – 180 122,68 ± 5,34 50 – 210 106,7 ± 6,85 30 - 195 129,1 ± 6,85 50 - 223 108,2 ± 6,80 40 - 260 

Clorofila-a (µg/l) 0,45 ± 0,13 0,01 - 5,55 0,12 ± 0,02 0,01 - 1,09 0,10 ± 0,01 0,02 - 0,36 0,24 ± 0,02 0,02 - 0,88 0,09 ± 0,007 0,02 - 0,23 0,22 ± 0,03 0,01 - 0,91 

Intensidade dos ventos (km/h) 4,23 ± 0,09 3,16 - 5,41 4,27 ± 0,10 3,16 - 5,41 4,30 ± 0,10 2,52 - 5,31 0,24 ± 0,02 0,02 - 0,88 0,09 ± 0,007 0,02 - 0,23 0,22 ± 0,03 0,01 - 0,91 

Precipitação (mm) 8,8 ± 1,71 0,4 - 41,2 5,80 ± 1,29 0,2 - 41,2 2,81 ± 0,41 0 – 10 0,55 ± 0,12 0 - 2,8 0,32 ± 0,09 0 - 0,4 0,06 ± 0,01 0 - 0,4 

Nitrato (µM) 188,5 ± 24,37 3,63 - 549,8 324,2 ± 32,37 75,09 - 859 112,09 ± 10,4 38,75 - 156 233,8 ± 30,9 14,5 - 410 256,7 ± 29,8 9,68 - 601,9 233,8 ± 31,6 25,4 -50,5 

Nitrito (µM) 187,3 ± 17,69 8,95 - 387,3 152,1 ± 19,2 26,8 - 333,5 75,3 ± 11,84 7,83 - 257 222,6 ± 34,8  4,47 - 479 246,0 ± 41,2 7,83 - 687,3 177,9 ± 32,4  1,1 - 483,5 

Amônia (µM) 466,11 ± 61,83 86,73 - 1235 170,81 ± 43,96 4,23 - 963,2 206,89 ± 34,8 30,32-689 524,4 ± 87,1 69,8 - 1300 200,8 ± 67,9 18,3 - 1016 26,31 ± 6,75 4,9 - 141,0 

Ortofosfato (µM) 530,7 ± 51,8 29 - 1019 668,1 ± 147,51 39 – 2749 224,3 ±27,17 5,67 - 469 502,8 ± 73,5 62,3 - 1165 541,1 ± 57,0 175,6-862,3 564,5 ± 122,3 165 - 2665 

Fósforo total (µM) 619,1 ± 58,57 72,3 - 1072 668,1 ± 28,82 112,3 - 555 283,8 ± 36,24 45,6 - 659 516,5 ± 64,1 195 -1189 603,0 ± 70,9 102 - 1235 389,8 ± 34,32 199 - 679 

Mamanguape             

Salinidade 7,83 ± 0,90 0,2 - 21 17,82 ± 1,22 22 – 31 31,47 ± 0,79 33 – 40 23,8 ± 0,90 15 - 32 31,5 ± 0,96 34 - 38 37,47 ± 0,54 39 - 42 

Transparência (mm) 65,98 ± 0,24 19 - 120 63,81 ± 2,74 20 – 110 113,25 ± 8,31 10 – 320 78,3 ± 2,10 50 - 127 62,34 ± 3,62 20 - 133 66,9 ± 4,44 10 - 191 

Clorofila-a (µg/l) 0,05 ± 0,004 0,02 - 0,13 0,26 ± 0,06 0,02 - 2,13 0,06 ± 0,008 0,01 - 0,29 0,18 ± 0,01 0,02 - 0,67 0,20 ± 0,01 0,04 - 0,49 0,16 ± 0,01 0,01 - 0,47 

Temperatura (ºC) 22,91 ± 1,22 24 - 30,6 23,52 ± 1,25 24,5 – 31 23,25 ± 1,23 24,5 – 31 28,86 ± 0,12 27 - 31,5 28,57 ± 0,16 25 - 31 28,89 ± 0,17 27 - 31,5 

Intensidade dos ventos (km/h) 13,67 ± 0,16 11,09 - 5,47 13,67 ± 0,16 11,09- 5,47 13,67 ± 0,16 11,09- 5,47 14,02 ± 0,01 12,06- 0,67 14,02 ± 0,01 12,06- 0,67 14,02 ± 0,01 12,06-0,67 

Pluviosidade (mm) 2,5 ± 0,37 0 - 8,0 4,35 ± 0,97 0 - 30,2 6,23 ± 1,28 0 - 30,2 3,40 ± 0,86 0 - 19 2,8 ± 0,88 0 - 25,2 3,43 ± 1,04 0 - 25,2 

Nitrato (µM) 90,31 ± 16,3 3,63 - 232 72,02 ± 17,9 7,26 - 484,4 118,6 ± 17,01 2,42 - 454 44,08 ± 7,12 14,5 -145,3 31,73 ± 3,7 10,9 - 77,5 38,5 ± 7,85 15,7 - 151 

Nitrito (µM) 41,6 ± 9,68 4,47 - 229 19,9 ± 2,72 4,47 - 54,8 104,7 ± 13,7 12,3 - 257 13,9 ± 2,42 1,11 - 41,4 8,73 ± 2,01 1,11 - 30,2 10,6 ± 2,44 3,35 - 32,4 

Amônia (µM) 121,9 ± 21 31,02 - 565 88,2 ± 13,13 28,2 - 213,6 90,10 ± 19,8 28,9 - 496 88,2 ± 7,29 28,2- 135,3 67,1 ± 7,88 33,1 - 165 33,2 ± 4,42 18,3 - 59,9 

Ortofosfato (µM) 156,1 ± 32,9 22,3 - 479 145,1 ± 13,9 29 - 222,3 455,4 ± 141,8 22,3 -2662 1915 ± 1087 55,3 - 3799 53,72 ± 6,98 19 - 112,3 39,23 ± 6,29 1 - 95,6 

Fósforo total (µM) 197,5 ± 13,3 72,3 -245 137,5 ± 18,9 22,3 - 315,6 136,2 ± 15,25 39 - 215,6 150,5 ± 13,7 29 - 209 96,0 ± 6,20 35,6 - 152,3 130,5 ± 5,34 85,6 – 142 
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Apêndice 3 

 
Densidade do ictioplâncton e zooplâncton capturados nas zonas superior (SUP), intermediária (INT) e inferior (INF) durante as estações chuvosa e seca nos 

estuários do rio Paraíba do Norte e Mamanguape. Guilda Ecológica (GE): marinha ocasional (MO), marinho estuarino oportunista (MEO), marinha estuarina 

dependente (MED), somente estuarina (SE), estuarino e marinho (EM), oportunista (O) e permanente (PR). Tabela ordenada de acordo com Potter et 

al.(2015). Táxons pertencentes ao zooplâncton com corte >0,1%. 

Paraíba do Norte       

Larvas   Densidade Estação chuvosa Estação seca 

Família / espécies GE Número N°100m
-3

 % SUP INT INF SUP INT INF 

Engraulidae           

Anchoviella lepidentoslote MED 10 0,0010 0,41 0,89 0,15   0,02 0,03 

Anchoa hepsetus MED 41 0,0043 1,73 3,25 8,24 0,19 0,15 0,02 0,10 

Anchoa januaria MED 5 0,0010 0,39 0,05   0,04  0,02 

Anchoa lyoleps MED 3 0,0001 0,04 0,44      

Anchoa spinifer MED 3 0,0001 0,04    0,02  0,05 

Anchoa sp.  19 0,0021 0,84 3,25 8,24 0,19 0,15 0,02 0,01 

Anchovia clupeoides MED 9 0,0016 0,64 2,28    0,13 0,16 

Clupeidae           

Lile piquitinga MED 9 0,0016 0,64      7,32 

Opisthonema oglinum MED 95 0,029 11,71 11,10 0,28 0,23 13,01  53,10 

Rhinosardinia bahiensis MED 116 0,032 12,65 6,70 0,15 2,56 0,11 9,11 65,01 

Mugilidae           

Mugil sp.  3 0,0001 0,04  2,28     

Atherinopsidae           

Atherinella brasiliensis SE 51 0,010 4,29 12,67 0,07 0,06 26,72 2,53 0,15 

Hemiramphidae           

Hyporhamphus unifasciatus MED 11 0,0010 0,41  1,96 1,31  0,007 0,08 
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Continuação.           

   Densidade Estação chuvosa Estação seca 

Família / espécies GE Número N°100m
-3

 % SUP INT INF SUP INT INF 

Syngnatidae           

Cosmocampus elucens SE 6 0,0010 0,40    0,15   

Pseudophallus mindii SE 3 0,0001 0,04 0,17      

Carangidae           

Caranx latus MED 4 0,0001 0,04   0,30   0,06 

Oligoplites saurus MED 8 0,0010 0,40 0,12 0,09 1,52 0,57   

Lutjanidae           

Lutjanus analis MED 8 0,0010 0,40 2,76 0,07 0,67    

Lutjanus synagris MED 1 0,0001 0,04     0,03  

Gerreidae           

Eucinostomus argenteus MED 7 0,0010 0,40  4,11    0,03 

Eucinostomus melanopterus MED 31 0,0039 0,81 1,85 4,43 52,61  0,01 1,02 

Diapterus rhombeus MED 1 0,0001 0,04     0,03  

Sciaenidae           

Bairdiella ronchus MED 2 0,0001 0,04 0,12 0,05     

Stellifer rastrifer MED 8 0,0010 0,40 0,15  0,50   7,67 

Eleotridae           

Eleotris pisonis SE 1 0,0001 0,04    0,01   

Bleniidae           

Scartella cristata PR 4 0,0001 0,04    0,05  0,16 

Lupinoblennius paivai O 10 0,0010 0,40 0,11  1,87 0,36 18,13 0,02 

Gobiidae           

Bathygobius soporator SE 28 0,0033 0,80 0,36 0,01 0,05 0,78 27,18 7,07 

Ctenogobius boleosoma SE 7 0,0010 0,40  0,01 0,03 0,36  5,58 

Achiridae           
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Continuação.           

   Densidade Estação chuvosa Estação seca 

Família / espécies  GE Número N°100m
-3

 % SUP INT INF SUP INT INF 

Achirus lineatus MED 8 0,0010 0,40  0,21   18,13 1,25 

Trinectes paulistanus EM 29 0,0033 0,80 8,18 13,24 0,68  15,21 3,08 

Tetraodontidae           

Sphoeroides testudineus SE 1 0,0001 0,04      0,06 

Sub-total densidade   0,103  0,01 0,18 0,28 0,08 0,12 0,36 

Ovos           

Engraulidae  3.507 5,942 95,86   44,05 5,07 81,58 89,01 

Clupeidae  145 0,011 0,17   47,56 29,28 0,08 0,54 

Mugilidae  4 0,0001 0,001   0,13   0,41 

Carangidae  49 0,006 0,09  94,48 2,63    

Gerreidae  44 0,006 0,09   5,36  1,15 0,41 

Achiridae  645 0,238 3,83  5,51 0,24 65,63 17,16 9,95 

Sub-total densidade    6,198   0,001 1,30 0,001 4,63 4,40 

Zooplâncton           

Tintinnida    203,22 0,89 <0,01 2,07 0,13    

Polychaeta (larva)   135,37 0,62 0,04 0,17 0,23 0,14 0,99 3,14 

Cladocera   47,22 0,21 3,04 <0,01  0,03 0,11  

Brachyura (zoeae)   249,40 1,14 0,44 0,73 0,47 1,04 2,70 1,19 

Cirripedia (náuplio)   1431,33 6,57 0,83 0,69 1,72 8,79 19,81 11,83 

Calanoida (náuplio)   273,65 1,25 2,11 0,57 2,66 2,74 1,66 0,89 

Calanoida   11563,59 53,08 79,29 61,53 54,20 50,97 37,87 39,71 

Cyclopoida (náuplio)   60,58 0,27 0,07 0,21 0,31 0,52 <0,01 0,69 

Cyclopoida   6532,65 29,98 11,88 27,85 34,59 33,73 29,11 36,50 

Gastropoda (larva)   233,97 1,07 1,07 0,32 1,25 1,53 1,87 1,94 

Bivalvia (larva)   412,55 1,89 0,81 3,31 1,48 0,42 0,80 0,35 
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Continuação.           

   Densidade Estação Chuvosa Estação seca 

Família / espécies GE Número N°100m
-3

 % SUP INT INF SUP INT INF 

Chaetognatha   48,75 0,22 <0,01 0,40 0,30 0,02 <0,01 0,06 

Appendicularia   590,46 21,71 0,35 1,83 2,59 0,27 5,29 3,22 

Sub-total densidade   21782,8  839,19 9603,63 2508,35 1514,66 3947,29 3369,64 

Mamanguape           

Engraulidae           

Anchoviella brevirostris MED 45 0,0043 1,73 5,19 1,35   2,55 0,33 

Anchoviella lepidentostole MED 76 0,103 6,80 0,23 11,48  0,005 3,36 1,07 

Anchoa hepsetus MED 517 0,89 19,23 23,97 9,93 4,30 21,47 19,89 0,17 

Anchoa januaria MED 212 0,120 7,78 13,88 7,72   1,54 1,15 

Anchoa lyoleps MED 31 0,0033 0,80 0,068 1,91  0,05 0,41 0,11 

Anchoa marinii MED 83 0,104 6,88 0,106 3,18 2,57 9,80 0,83  

Anchoa spinifer MED 30 0,0033 0,80  0,66   0,98 0,26 

Anchovia clupeoides MED 32 0,0033 0,80     9,07 2,49 

Lycengraulis grossidens MED 305 0,129 7,79 5,34 48,21 1,04 1,18 5,70 4,37 

Clupeidae           

Lile piquitinga MED 72 0,103 6,80  0,22 1,08 2,29 0,96 0,91 

Harengula clupeola MED 17 0,0004 0,30   0,17 0,005 2,06  

Sardinella brasiliensis MED 77 0,103 6,80 1,39 0,002  0,37 2,89 0,31 

Opisthonema oglinum MED 286 0,125 7,78 0,47 4,66  1,35 2,60 6,54 

Rhinosardinia bahiensis MED 672 0,340 22,34 34,71 1,37 35,29 55,73 19,75 13,37 

Mugilidae           

Mugil curema MED 17 0,0004 0,30  2,49   0,51 0,15 

Atherinopsidae           

Atherinella brasiliensis SE 194 0,120 7,78 0,11 0,55 23,68 10,80 2,08 23,71 

Hemiramphidae           
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Continuação.           

   Densidade Estação Chuvosa Estação seca 

Família / espécies GE Número N°100m
-3

 % SUP INT INF SUP INT INF 

Hyporhamphus unifasciatus MED 59 0,101 4,29 0,01 0,22 0,33 7,09 9,80 1,64 

Belonidae           

Strongylura timucu MO 5 0,0001 0,012     0,04 0,16 

Syngnathidae           

Cosmocampus elucens SE 12 0,0004 0,30 1,07   1,79   

Microphis lineatus MEO 7 0,0001 0,012 0,02   0,04 0,08 0,44 

Pseudophallus mindii MED 5 0,0001 0,012 0,02 0,007  0,12   

Dactylopteridae           

Dactylopterus volitans MED 5 0,0001 0,012   0,48    

Carangidae           

Caranx latus MED 10 0,0004 0,30    2,65 0,64 0,03 

Oligoplites saurus MED 6 0,0001 0,12 0,002 0,098 1,70    

Trachinotus falcatus MEO 3 0,0001 0,12     1,95  

Trachinotus goodei MEO 2 0,0001 0,12    0,15 0,10  

Lutjanidae           

Lutjanus analis MED 14 0,0004 0,30  0,60 0,08 0,16  0,24 

Lutjanus cyanopterus MED 1 0,0001 0,12   0,48    

Lutjanus synagris MED 5 0,0001 0,12  0,31   0,07  

Gerreidae           

Eucinostomus argenteus MED 52 0,101 4,29 0,02  0,66 0,65 0,52 6,64 

Eucinostomus melanopterus MED 37 0,0033 0,80 0,70 0,67 0,82 0,81 4,19 0,94 

Ulaema lefroyi MED 1 0,0001 0,12 0,01      

Diapterus rhombeus MED 31 0,0033 0,80 0,03 1,00  0,09 0,22 0,45 

Eugerres brasilianus MED 16 0,0004 0,30  2,27  0,26  0,11 

Sciaenidae           
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Continuação.           

   Densidade Estação Chuvosa Estação seca 

Família / espécies GE Número N°100m
-3

 % SUP INT INF SUP INT INF 

Bairdiella ronchus MED 14 0,0004 0,30  0,04 0,08 0,03 0,45 0,33 

Menticirrhus americanus MEO 3 0,0001 0,12  0,02  0,009  0,06 

Stellifer rastrifer MED 20 0,0004 0,30  2,94    0,04 

Stellifer stellifer MED 1 0,0001 0,12      0,05 

Eleotridae           

Eleotris pisonis SE 5 0,0001 0,12 0,02 0,01  0,05   

Blennidae           

Scartella cristata PR 36 0,0033 0,80 0,04 0,26 5,08 0,82 4,70 0,08 

Lupinoblennius paivai O 9 0,0001 0,12  0,02 0,04 0,09 0,05 0,03 

Entomacrodus vomericus PR 1 0,0001 0,12     0,10  

Gobiidae           

Bathygobius soporator SE 291 0,125 7,78 17,20 3,30 0,18  1,28 4,91 

Ctenogobius boleosoma SE 45 0,0043 1,73 1,51 0,002  1,82  1,18 

Gobionellus oceaniscus SE 7 0,0001 0,12  0,68   0,28 0,05 

Achiridae           

Achirus lineatus MED 27 0,0004 0,30 0,56 0,47 1,70 0,89  0,03 

Trinectes paulistanus ME 36 0,0033 0,80 2,04 0,64  0,07 0,17  

Tetraodontidae           

Colomesus psittacus SE 1 0,0001 0,12   0,10    

Sphoeroides testudineus SE 3 0,0001 0,12 0,17     0,04 

Sub-total densidade   2,50  0,45 0,82 0,14 0,30 0,54 0,25 

Ovos           

Engraulidae  3048 5,686 91,60 1,85 0,19 5,84 0,008  0,001 

Clupeidae  369 0,048 0,79   0,016  0,003 0,116 

Mugilidae  37 0,037 0,60  <0,001 0,036    
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Continuação.           

   Densidade Estação Chuvosa Estação seca 

Família / espécies GE Número N°100m
-3

 % SUP INT INF SUP INT INF 

Carangidae  225 0,150 2,10   0,152 <0,001   

Lutjanidae  365 0,154 2,50  0,004 0,144    

Achiridae  334 0,153 2,39 <0,001 0,012 0,036   <0,001 

Sub-total densidade   6,228  0,0006 0,313 5,87 0,01 0,0003 0,035 

Zooplâncton           

Rotifera   105,07 0,30 0,48 0,35 0,43 <0,01 0,01  

Cladocera   38,24 0,11 0,06 0,27 0,04 <0,01   

Brachyura (zoeae)   684,08 1,98 12,66 2,74 0,54 1,10 6,29 2,30 

Cirripedia (náuplio)   4532,45 13,17 0,36 20,83 14,39 1,11 3,06 4,26 

Calanoida (náuplio)   182,49 0,53 0,63 0,19 0,28 1,27 2,35 0,87 

Calanoida   18347,06 53,51 34,76 49,77 52,48 72,09 44,89 26,94 

Cyclopoida (náuplio)   65,65 0,19 <0,01 0,24 0,06 0,10 0,32 1,66 

Cyclopoida   9423,34 27,38 50,48 23,30 27,98 22,46 34,54 60,50 

Gastropoda (larva)   169,82 0,49 0,35 0,41 0,22 0,66 1,94 1,94 

Bivalvia (larva)   202,40 0,58 0,16 0,95 0,41 0,22 0,49 1,08 

Appendicularia   659,37 1,91 <0,01 0,90 3,11 0,95 6,06 0,41 

Sub-total densidade   34411,81  906,77 11804,38 13296,36 5951,91 1260,11 1192,25 
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Resumo 

Compreender como e por que a composição das assembleias varia de um 

local para outro é fundamental para entender diversos processos ecológicos, 

incluindo a organização das comunidades, bem como a dispersão dos 

organismos ao longo dos sistemas estuarinos. Para tanto, foram testadas 

duas hipóteses: (1) a diversidade beta será menor em assembleias 

submetidas a estressores ambientais, devido aos impactos antrópicos, as 

quais serão conduzidas pelas diferenças de riqueza e (2) as dissimilaridades 

entre as comunidades locais ocorrerá devido a processos locais, devido a 

influência das variáveis ambientais. O estudo foi realizado nos estuários do 

rio Paraíba do Norte, situado em uma área metropolitana com sinais visíveis 

de degradação ambiental, e do rio Mamanguape, localizado em uma área de 

proteção ambiental, no Nordeste do Brasil. As amostragens ocorreram em 

três zonas (superior, intermediária e inferior) ao longo do canal principal de 

ambos os estuários, sendo realizados arrastos horizontais de subsuperfície 

acompanhados da aferição dos parâmetros ambientais, durante o ciclo anual 

entre 2018 e 2019. Foi estabelecido um esquema hierárquico geral com os 

seguintes componentes: α, nível das unidades amostrais/ arrastos, β1 a 

variação da diversidade entre as unidades amostrais/arrastos, β2 

representando a variação da diversidade entre os pontos β3 a variação da 

diversidade entre as zonas. Primeiramente, a diversidade beta foi avaliada 

de acordo com a contribuição para a diversidade regional nas diferentes 

escalas espaciais de cada estuário. Em seguida, foi realizado o 

particionamento da diversidade, utilizando duas abordagens: a primeira em 

substituição de espécies e diferença de riqueza, e a segunda nos índices de 

Contribuição das Espécies para a Diversidade Beta (SCBD) e de 

Contribuição Local para a Diversidade Beta (LCBD). Foram utilizados 

modelos lineares generalizados (GLM) para avaliar os efeitos das variáveis 

ambientais e espaciais sobre a composição das assembleias larvais. As 

diferenças espaciais na estrutura das assembleias apresentaram um padrão 

escala-dependente impulsionado pela heterogeneidade ambiental, em que 

as variáveis ambientais atuaram como filtros ambientais resultando em 

mudanças na diversidade larval ao longo de cada estuário. A partição aditiva 

revelou uma maior dissimilaridade encontrada no nível hierárquico mais 

elevado (β3), indicando um aumento da dissimilaridade no pool de espécies 

na medida em que a escala espacial aumenta. O gradiente ambiental 

conduzido pelas variações de temperatura, transparência e clorofila-a 

desempenhou um papel importante para a riqueza e diversidade de espécies 

no estuário do rio Mamanguape, enquanto que para o estuário do rio 

Paraíba do Norte o gradiente trófico aliado às pressões antropogênicas foi 

responsável pela menor riqueza de espécies que aliada aos maiores valores 

de LCBD indicam que esse estuário apresenta um elevado grau de 

degradação, sendo um importante candidato à restauração ambiental. Além 
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disso, essas variações das características ambientais locais contribuíram 

para a substituição de espécies, a qual foi determinante para o 

direcionamento da diversidade das assembleias larvais de ambos os 

estuários. Dessa forma, futuros estudos devem ser realizados a fim de 

maximizar o conhecimento sobre os mecanismos subjacentes à diversidade 

e quais são os determinantes do SCBD e LCBD, os quais podem ser 

elementos chave para várias questões ecológicas, de bioavaliação e 

conservação.  

Palavras-chave: Biodiversidade, riqueza e diversidade de espécies, 

substituição de espécies, diferença de riqueza, heterogeneidade ambiental. 
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Abstract 

Understanding how and why the composition of assemblages varies from 

one location to another is critical to understanding diverse ecological 

processes, including the organization of communities as well as the 

dispersion of organisms along estuarine systems. To this end, two 

hypotheses were tested: (1) beta diversity will be lower in assemblages 

subjected to environmental stressors, due to anthropic impacts, which will be 

driven by differences in richness and (2) dissimilarities between local 

communities will occur due to local processes influenced by environmental 

variables. The study was carried out in the estuaries of the Paraíba do Norte 

River, located in a metropolitan area with visible signs of environmental 

degradation, and the Mamanguape River, located in an environmental 

protection area, in the Northeast of Brazil. Sampling were performed in three 

estuarine zones (upper, middle and lower) along the main channel of both 

estuaries, with horizontal subsurface hauls followed by the measurement of 

environmental parameters, during the annual cycle between 2018 and 2019. 

A hierarchical general scheme was established with the following 

components: α, level of sampling units/trawlers, β1 the variation of diversity 

between sampling units/trawlers, β2 the variation of diversity between points, 

and  β3 the variation of diversity between zones. First, beta diversity was 

evaluated according to the contribution to regional diversity at different spatial 

scales of each estuary. Then, diversity partitioning was performed, using two 

approaches: the first in species substitution and richness difference, and the 

second in the SCBD and LCBD indices. Generalized linear models (GLM) 

were used to evaluate the effects of environmental and spatial variables on 

the composition of larval assemblages. Spatial differences in assemblage 

structure showed a scale-dependent pattern driven by environmental 

heterogeneity, in which environmental variables acted as environmental 

filters resulting in changes in larval diversity along each estuary. The additive 

partition revealed a greater dissimilarity found at the highest hierarchical level 

(β3), indicating an increase in the dissimilarity in the species pool as the 

spatial scale increases. The environmental gradient driven by variations in 

temperature, transparency and chlorophyll-a played an important role for the 
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richness and diversity of species in the estuary of the Mamanguape river, 

while for the estuary of the Paraíba do Norte river the trophic gradient allied 

to anthropogenic pressures was responsible by the lower species richness, 

which together with the higher LCBD values indicate that this estuary has a 

high degree of degradation, being an important candidate for environmental 

restoration. In addition, these variations in local environmental characteristics 

contributed to the replacement of species, which was crucial to directing the 

diversity of larval assemblages in both estuaries. Thus, future studies should 

be carried out in order to maximize knowledge about the mechanisms 

underlying diversity and what are the determinants of SCBD and LCBD, 

which can be key elements for various ecological, bioassessment and 

conservation issues.  

 

Keywords: Biodiversity, species richness and diversity, species 

replacement, richness difference, environmental heterogeneity. 
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Introdução 

Compreender como a composição e abundância das espécies entre 

determinados locais variam tem sido fundamental para os estudos da 

biologia da conservação, uma vez que processos locais envolvendo fatores 

ambientais e interações bióticas são consideradas importantes pressupostos 

dos processos de dispersão dos organismos e da organização das 

metacomunidades (Heino et al., 2015; Specziár et al., 2018). Essa questão 

tem sido a principal fronteira para as análises da diversidade beta, a qual 

recebeu especial atenção nas últimas décadas, com uso de diversas 

ferramentas com embasamento teórico e analítico (Logue et al., 2011). 

A diversidade beta pode ser particionada em diversos componentes, 

dentre os quais podemos destacar a substituição de espécies, substituição 

de abundância, diferenças de riqueza e diferenças de abundância 

(nestedness)  (Baselga, 2010; Podani et al., 2013; Henriques et al., 2016; 

Gómez-Rodriguez & Baselga, 2018). A substituição de espécies e a 

substituição de abundância referem-se às mudanças na identidade das 

espécies, bem como no número de indivíduos de um local para o outro 

(Benoni & Montag, 2021). Já as diferenças de riqueza ocorrem devido à 

perda ou ganho de espécies, e diferenças de abundância resultam da 

dissimilaridade no número de indivíduos entre os locais (Legendre, 2014). As 

contribuições relativas desses componentes para a diversidade beta estão 

relacionadas à tolerância ecológica ou amplitude de nicho das espécies que 

compõe a comunidade em resposta à variabilidade ambiental, competição e 

eventos históricos (Carvalho et al., 2012; Medeiros et al., 2020).   

Alguns locais contribuem desproporcionalmente para a diversidade 

beta geral, e consequentemente, para a manutenção da diversidade regional 

(Legendre & De Cáceres, 2013). Identificar a Contribuição Local para a 

Diversidade Beta (LCBD) é fundamental para identificar a singularidade 

ecológica de determinados locais, sendo uma ferramenta fundamental para 

as ações de conservação (Ruhí et al., 2017; Bo et al., 2020; Souza et al., 

2021). Altos valores de LCBD podem indicar locais que possuem conjuntos 

incomuns de espécies com grande potencial para conservação ou locais 
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degradados e pobres em espécies, sendo bons candidatos para restauração 

ecológica. Além disso, também podem corresponder a condições ecológicas 

especiais ou ser o resultado de espécies invasoras nas comunidades 

(Legendre & De Cáceres, 2013; Legendre, 2014). 

Sistemas naturalmente dinâmicos, como os estuários, sustentam uma 

alta variedade de espécies adaptadas às constantes variações das 

condições ambientais (Elliott & Whitfield, 2011; Chin et al., 2018). Fatores 

como as mudanças nos regimes de maré e do ciclo hidrológico contribuem 

para a heterogeneidade ambiental estuarina e consequentemente na 

formação filtros ecofisiológicos, os quais selecionam as espécies de peixes, 

principalmente aquelas em estágio larval, impondo restrições fisiológicas e 

ocasionando na formação  e variação de assembleias larvais em diferentes 

escalas espaciais e temporais (Teichert et al., 2018; Hartz et al., 2019; 

Machado et al., 2021).  

Dentre as variáveis ambientais, é sabido que a salinidade e a 

temperatura são importantes fatores limitantes da dispersão larval ao longo 

do sistema estuarino (Blaber, 2002; Henriques et al., 2016). Estudos sobre 

componentes da diversidade beta em estuários evidenciaram que a 

rotatividade espacial das comunidades ocorreu devido ao gradiente de 

salinidade ocasionando no aumento da diversidade beta (Nicolas et al., 

2010a; Pasquard et al., 2015; Chin et al., 2018). Ainda, outros fatores como 

a concentração de nutrientes demonstraram ser fatores importantes na 

modulação dos padrões de diversidade beta, uma vez que os nutrientes 

funcionam como proxies da produtividade primária e nesse contexto, uma 

relação positiva foi detectada em estudos experimentais e observacionais 

(Van der Gucht et al., 2007; Chase, 2010; Langenheder et al., 2012; Chin et 

al., 2018). Segundo Chase (2010), é esperado que processos de formação 

estocástica das assembleias em relação aos processos de colonização de 

espécies aumente com a produtividade primária. Nesse contexto, a 

montagem estocástica em ambientes mais produtivos pode ser entendida se 

considerarmos que uma grande fração do pool regional de espécies pode 

manter populações viáveis nesses ambientes (Bini et al., 2014). 
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 Por outro lado, fatores antrópicos como a descarga de esgotos, 

aquicultura e agricultura nos entornos dos estuários contribuem para o 

aumento das concentrações dos nutrientes levando a eutrofização. Esse 

processo influencia não apenas efeitos diretos nas assembleias larvais via 

esgotamento de oxigênio e proliferação de algas, mas também impactos 

indiretos através da indução de mudanças de composição das espécies. 

Toda essa mudança tem como consequência espécies formando 

subconjuntos de uma assembleia mais rica em espécies em decorrência da 

homogeneização biótica, e consequentemente, diminuição da diversidade, 

visto que esses organismos são altamente sensíveis às mudanças do 

ambiente (Brucet et al., 2013; Bini et al., 2014; Camara et al., 2018;  

Guimarães et al., 2020). Por exemplo, estudos demonstraram correlações 

negativas entre valores de nitrogênio e fósforo e as espécies do zooplâncton 

de acordo com o gradiente de eutrofização, ocasionando alta abundância de 

determinados táxons e redução significativa da riqueza de espécies (Araújo 

et al., 2008; Bini et al., 2014; De-Carli et al., 2018; Zhang et al., 2021; Li et 

al., 2022; Basu et al., 2022). 

Dessa forma, os estuários são sistemas modelo adequados para 

examinar os efeitos da heterogeneidade ambiental na diversidade beta, visto 

que esses ambientes sustentam espécies que variam em seus mecanismos 

de dispersão. Ante o exposto, o presente estudo tem como objetivo analisar 

a diversidade beta das assembleias larvais em dois estuários com diferentes 

graus de impacto antrópico. Para tanto, foram formuladas duas hipóteses: 

(1) a diversidade beta será menor em comunidades submetidas a 

estressores ambientais, devido aos impactos antrópicos, as quais serão 

conduzidas pelas diferenças de riqueza e (2) as dissimilaridades entre as 

comunidades locais ocorrerá devido a processos locais, devido a influência 

das variáveis ambientais.  
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Materiais e métodos  

 

Área de estudo 

O estudo foi realizado nos estuários do rio Paraíba do Norte e do rio 

Mamanguape que estão localizados no litoral norte do estado da Paraíba, 

Nordeste do Brasil (Fig. 1). As bacias de ambos os rios percorrem uma área 

de 20.124 e 3.522 km², respectivamente (AESA, 2019). O clima da região é 

quente e úmido, de acordo com a classificação climática do tipo AS‘ de 

Köppen-Geiger (Alvares et al., 2014). Em ambos, a estação chuvosa inicia-

se de março a agosto com maior precipitação em abril, maio e junho, 

enquanto a estação seca é de setembro a fevereiro, com estiagem rigorosa 

nos meses de outubro a dezembro e precipitações anuais de até 2.000mm 

durante a estação chuvosa a menos de 30mm na estação seca. A 

temperatura média anual varia entre 24 e 26º C (Moura et al., 2016). 

O estuário do rio Paraíba do Norte está localizado entre 6°47'45.3"S 

34°59'05.9" O (Fig. 1 a) estando situado em uma área metropolitana com 

aproximadamente um milhão de habitantes, ocupando uma área de 3.012 

hectares, possuindo uma extensão de 22 km no sentido leste – oeste, com 

profundidades de 1 a 11 metros e aproximadamente 1,4 km de 

desembocadura (Nishida et al., 2008; Dolbet et al., 2016; Moura et al., 2016). 

Do ponto de vista geomorfológico, o estuário constitui uma planície fluvio-

marinha formada pelos rios Paraíba do Norte (canal principal), Sanhauá, 

Paroeira, Mandacaru, Tiriri, Tambiá, Ribeira e Guia, que contribuem para o 

aporte de agua doce no sistema e também contribuem para o despejo de 

esgotos domésticos e industriais. Além disso, plantações de cana-de-açúcar 

ao longo das margens dos rios e atividades intensas de aquicultura ocupam 

parte da área dos remanescentes dos manguezais (Guedes, 2002; Dolbet et 

al., 2016). 

Já o estuário do rio Mamanguape está inserido na Área de proteção 

ambiental (APA) de Barra de Mamanguape (CERHPB, 2004), localizado 

entre 6º43‘02‘‘S e 35º67‘46‘‘O, (Fig. 1b) sendo constituído por uma área de 
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16.400 hectares com uma extensão de 25 km no sentido leste-oeste, com 

profundidades entre 1 a 15 m nas zonas de canais de maré e 

aproximadamente 3km de desembocadura (Nobrega & Nishida, 2003; Silva 

et al., 2011). Além disso, há a presença de uma faixa de recifes areníticos 

paralelos à costa com uma extensão de 13km, que cria uma região protegida 

da força das ondas, formando uma pequena baía durante a maré baixa. 

Além disso, s estuário apresenta manguezais ao longo do canal principal 

constituídos principalmente por Rhizopora e Avicennia sp., bem como 

remanescentes de mata atlântica e de restinga. Ainda são observados 

outros habitats como praias arenosas, planícies de maré e bancos 

fanerógamas marinhas (seagrass) (Campos et al., 2015). Apesar da 

relevância ecológica do estuário do rio Mamanguape, as atividades de 

carcinocultura e plantações de cana-de-açúçar também ocupam os 

arredores da região estuarina, contribuindo para a eutrofização e poluição 

agroquímica (Lacerda et al., 2011).  

 

 

 

 

Figura – 1 Localização geográfica da área de estudo com indicação dos pontos de coleta 

nas diferentes zonas amostrados em toda extensão dos estuários do rio Paraíba do Norte 

(a) e rio Mamanguape (b), bem como características da paisagem. 
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Delineamento amostral 

 As amostragens foram realizadas através de excursões mensais 

durante um ciclo anual entre abril de 2018 e abril de 2019. Cada estuário foi 

dividido em três zonas de acordo com o gradiente de salinidade em superior 

(0,5-22), intermediária (24-33) e inferior (35-45). Em cada zona, foram 

determinados quatro pontos de arrasto, e sua localização foi marcada com o 

GPS, totalizando 12 pontos ao longo do canal principal. Foram realizados 

arrastos horizontais de superfície durante as marés enchentes diurnas 

(sizígia), utilizando um barco de motor de polpa a uma velocidade média de 

1,5 nó, com duração de 5 minutos totalizando três arrastos por ponto. Os 

arrastos foram realizados com uma rede de plâncton cônico-cilíndrica (60 cm 

de abertura de boca x 1,50 m de comprimento e abertura de malha de 200 

µm. Na entrada da rede foi posicionado um fluxômetro mecânico (General 

Oceanic) para determinar o volume de água filtrada em cada arrasto. As 

amostras foram preservadas em solução de formaldeído 4% e devidamente 

etiquetados com data, horário, local e arrasto.  

 

Medidas dos parâmetros ambientais 

 Os parâmetros ambientais mensurados para este estudo foram 

escolhidos com base em sua relevância para as assembleias larvais em dois 

grupos: variáveis em escala local e as variáveis em escala de paisagem, que 

incluem as características geomorfológicas de cada estuário e suas 

respectivas zonas .  

As variáveis em escala local foram representadas pela salinidade, 

temperatura da água (ºC), transparência (cm), clorofila-a (µg/l), precipitação 

(mm), intensidade dos ventos (km/h) e os nutrientes inorgânicos 

representados pelo nitrato (µM), nitrito (µM), amônia (µM), ortofosfato (µM) e 

fósforo total (µM). Em cada ponto de amostragem, a salinidade foi aferida 

por meio de um refratômetro óptico, a temperatura da água com termômetro 

de mercúrio e a transparência com o disco de Secchi. Ainda, amostras de 
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água foram coletadas para posterior análise de clorofila-a e nutrientes 

inorgânicos (Lorenzen, 1967; APHA, 2005).  

 As medidas geomorfológicas foram obtidas para cada ponto de 

amostragem dentro de cada zona de ambos os estuários, com a distância 

média de 500 metros entre os pontos. A profundidade (m) foi estimada 

através de um profundímetro e a largura do canal principal (m) e a distância 

do oceano (km), que corresponde à distancia média de cada ponto de 

amostragem até a foz de cada estuário, foram calculadas utilizando o 

Google Earth. 

 

Processamento das amostras  

As amostras foram triadas com o auxílio de um microscópio 

estereoscópio onde as larvas foram separadas dos demais organismos 

planctônicos no laboratório de Ecologia de Peixes da Universidade Estadual 

da Paraíba (UEPB). As larvas foram quantificadas e identificadas levando-se 

em consideração as características da forma do corpo, comprimento total, 

localização e número de estruturas especializadas como espinhos, 

apêndices e pigmentação. Para identificação foram utilizados os trabalhos 

de Fahay (1983), Moser (1996) e Richards (2006). 

 

Tratamento dos dados e análises estatísticas 

Medidas de diversidade 

Para o estudo da partição da diversidade, foi elaborado um esquema 

hierárquico de três níveis, com as respectivas amostras agrupadas da 

seguinte maneira: (1) nível das unidades amostrais, que representa as 

unidades amostrais, (2) nível dos pontos, que corresponde aos 12 pontos 

amostrais; e (3) nível zonas, que corresponde às três zonas estuarinas 

(superior, intermediária e inferior) de cada estuário (Fig. 2). O fator temporal 

foi excluído das análises estatísticas, uma vez que uma análise preliminar 
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mostrou que a composição taxonômica, baseados nos dados de abundância 

não variou sazonalmente nos estuários do rio Paraíba do Norte 

(PERMANOVA: Pseudo-F(1.179) = 0,72074; P = 0,4018) e Mamanguape 

(PERMANOVA: Pseudo-F(1.265) = 0,26865; P = 0,606). 

 

 

Figura – 2 Esquema hierárquico para as assembleias larvais, em que α corresponde a 

diversidade dentro do nível das unidades amostrais; β1, a diversidade entre as unidades 

amostrais; β2, a diversidade entre os pontos; β3, a diversidade entre as zonas e γ 

representando a diversidade total obtida pelo agrupamento total das amostras dos estuários 

do rio Paraíba do Norte e Mamanguape.  

 

Para avaliar a contribuição de cada escala espacial para a diversidade 

total das assembleias larvais, foi realizado o particionamento aditivo da 

diversidade (Crist et al., 2003). Nesse estudo, o γ representou a diversidade 

total obtida pelo agrupamento total das amostras, enquanto α foi a 

diversidade dentro do nível mais baixo, ou seja, o nível das unidades 

amostrais, β1 foi a diversidade entre as amostras das unidades amostrais, 

β2, foi a diversidade entre os pontos e β3, a diversidade entre as zonas. Foi 

utilizado um modelo nulo baseado na riqueza de espécies para determinar 

se houve diferença entre os resultados da diversidade dos componentes 

observados e dos indivíduos distribuídos aleatoriamente, os quais foram 

obtidos através de 999 randomizações (Crist et al., 2003). A significância 

estatística foi calculada como a proporção dos valores nulos que foram 

maiores ou menores que os valores observados.  



 

92 
 

 Para análise do padrão de diversidade beta de cada estuário, foram 

utilizadas duas abordagens. Na primeira, foram utilizadas matrizes de 

presença/ ausência, para obter o índice Similaridade de Sorensen (Ss), em 

seguida a diversidade β total foi particionada entre os componentes de 

substitituição de espécies (Repls) e diferença de riqueza (RichDiffs) para 

verificar se o padrão de diversidade está ocorrendo por meio da substituição 

ou pela formação de subconjuntos de riqueza entre áreas de acordo com a 

metodologia de Podani (Podani & Schmera, 2011). Os valores dos 

componentes foram calculados para todos os pares de pontos de 

amostragem, por meio de um sistema incluindo a abordagem gráfica simplex 

2D (Podani & Schmera, 2011). 

 Na segunda abordagem, a diversidade beta espacial foi calculada 

com base no índice de contribuição local para a diversidade beta (LCBD), o 

qual representa a singularidade ecologia de um local, ou seja, avalia quais 

locais contribuem mais para a diversidade beta de cada estuário; e no índice 

de contribuição das espécies para a diversidade beta (SCDB), que indica as 

espécies que mais contribuíram para a diversidade beta espacial  no 

conjunto de dados. (Legendre & De Ca‘ceres, 2013). Foram utilizadas 

matrizes de abundância, as quais foram submetidas a transformação de 

Hellinger, e posteriormente foi calculada a diferença quadrada entre cada 

valor transformado e a abundância média das espécies correspondentes. 

Essas análises foram realizadas através das funções ‗adipart‘ e beta.div‘ dos 

pacotes ―vegan‖ e  ―adespatial‖ (Oksanen et al., 2012; Baselga & Orme, 

2012), utilizando o ambiente R (versão 3.5.2; R Core Team, 2018). 

 

Análise dos dados 

Os dados das variáveis em escala local e de paisagem foram 

inicialmente transformados em log x+1, e em seguida foi realizado o teste de 

colinearidade através do Draftsman plot, utilizando o nível de corte >0,7 para 

as variáveis colineares (Clarke & Gorley, 2006). Apesar da importância da 

salinidade como variável preditora da distribuição larval, a mesma não foi 
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inclusa nas análises, uma vez que foi usada como variável de demarcação 

das zonas. Posteriormente, os dados foram normalizados para serem 

empregados em uma matriz de similaridade construída através da distancia 

Euclidiana. Os dados de densidade foram incialmente transformados em raiz 

quadrada e posteriormente empregada em uma matriz de similaridade de 

Bray-Curtis. 

A heterogeneidade ambiental foi definida como a variação nas 

condições ambientais locais e de paisagem do mesmo conjunto de amostras 

em que a diversidade beta das assembleias larvais foi estimada. Foi 

realizado um teste de homogeneidade de dispersões multivariadas 

(PERMDISP) para verificar a se as dispersões multivariadas dentro de cada 

zona diferem entre si, por meio da distancia média do centroide dos dados 

ambientais da matriz euclidiana (heterogeneidade ambiental) (Anderson et 

al., 2008).  

A fim de verificar diferenças nas variáveis ambientais locais e de 

paisagem, a composição taxonômica e a LCBD entre os ambientes 

estudados e suas respectivas zonas, foi realizada uma Análise 

Permutacional Multivariada de Variância (PERMANOVA) (com 9999 

permutações) aplicada no designer de dois fatores: estuários (dois níveis 

fixos: Paraíba do Norte e Mamanguape) e zonas: (três níveis fixos: superior, 

intermediária e inferior (Anderson et al., 2008).  

Para avaliar os efeitos das variáveis ambientais e espaciais na LCBD 

entre os estuários, foram realizados modelos lineares generalizados (GLM). 

Foram utilizadas Coordenadas geográficas para produzir um novo conjunto 

de cinco variáveis espaciais por meio da metodologia das coordenadas 

principais de matrizes vizinhas (PCNM) (Borcard & Legendre, 2002). Esta 

técnica pertence a uma categoria mais ampla de análises espaciais (mapas 

de autovetores de Moran - MEM - Dray et al., 2006) e aplica a uma matriz de 

distância Euclidiana a coordenadas geográficas dos locais de amostragem 

(ou seja, longitude e latitude) para gerar um novo conjunto de autovetores, 

descrevendo padrões espaciais entre sites. O modelo de seleção AIC 

(Critério de Informação Akaike) foi utilizado para manter apenas as variáveis 
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ambientais e espaciais mais relevantes, as quais foram plotadas em 

diagramas de Venn. Para tanto, uma a análise de partição de variância foi 

realizada para separar as frações de variância puras e de interação em 

LCBD explicadas pelas variáveis relevantes.  

Essas análises foram realizadas pacote de software PRIMER 6 

versão 6.1.13 & PERMANOVA+ versão 1.0.3. (Anderson et al., 2008), bem 

como as funções básicas dos pacotes ―vegan‖ e ―lmer4‖ (Bates et al., 2011; 

Oksanen et al., 2015), através do ambiente estatístico do R (The R 

Development Core Team, 2009). 

 

Resultados 

Variáveis ambientais 

 Para o estuário do rio Paraíba do Norte, as variáveis ambientais em 

escala local variaram significativamente entre as zonas (Pseudo-F(2,178) = 

26,267; P=0,0001). A zona superior registrou os maiores valores de clorofila-

a e ortofosfato; nitrito, nitrato e amônia na zona intermediária; e por fim, a 

zona inferior registrou os maiores valores de fósforo total. Também foram 

observadas diferenças significativas entre as zonas do estuário do rio 

Mamanguape (Pseudo-F(2,264) = 21,621; P = 0,0001), com maiores 

concentrações de amônia, ortofosfato e fósforo total registradas na zona 

superior; clorofila-a, nitrito e nitrato na zona intermediária; e as maiores 

transparência na zona inferior.  A temperatura não diferiu significativamente 

entre as zonas de ambos estuários (Tabela 1).  

 As medidas geomorfológicas (variáveis em escala de paisagem) 

diferiram significativamente entre as zonas do estuário do rio Paraíba do 

Norte  (Pseudo-F(1,843)= 70,68; P= 0,0001) e Mamanguape (Pseudo-F(2,843)= 

70,68; P= 0,0001), respectivamente. A profundidade mostrou-se maior no 

estuário do rio Mamanguape com maiores valores na zona intermediária 

(6,53 ± 0,27m) e menores na zona superior (2,42 ± 0,15m). Por outro lado, a 
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largura do canal  foram maiores na zona inferior do estuário do rio Paraíba 

do Norte. 

 Os resultados da PERMANOVA para ambos estuários 

corroboraram com os resultados do teste de Homogeneidade de Dispersões 

Multivariadas (PERMDISP), que mostrou diferenças significativas entre as 

zonas dos estuários dos rios Paraíba do Norte (F(2,178) = 6,08); P=0,016) e 

Mamanguape (F(2,869) = 8,69); P=0,002), respectivamente. Para o estuário do 

rio Paraíba do Norte, a zona superior apresentou maior heterogeneidade 

ambiental (2,97 ± 0,179) em comparação às zonas intermediária (2,57 ± 

0,163) e inferior (2,32 ± 0,155) para o estuário do rio Paraíba do Norte. 

Semelhante a esse resultado, para o estuário do rio Mamanguape, a zona 

superior também foi a de maior heterogeneidade ambiental (3,19 ± 0,138) 

quando comparada à zona intermediária (3,10 ± 0,132) e inferior (2,46 ± 

0,114). Para ambos os estuários, as comparações pareadas mostraram que 

as zonas superior e intermediária não diferiram significativamente. 

 

Estrutura das assembleias larvais  

 No total foram capturadas 3.973 larvas representadas por 49 

táxons. Do total, 542 foram registradas no estuário do rio Paraíba do Norte e 

3.431 ao estuário do rio Mamanguape. Os resultados da PERMANOVA 

indicaram diferenças significativas na composição de espécies entre os 

estuários (Pseudo-F(1,404) =5,5578; P=0,001) e as zonas (Pseudo-F(2,259)= 

9,2411; P = 0,0001) de cada . Do total de táxons capturados, o estuário do 

rio Paraíba do Norte apresentou uma diversidade γ de 32 táxons, sendo 24 

na zona superior, 20 na zona intermediária e 25 na zona inferior; para o 

estuário do rio Mamanguape, foi observada uma diversidade gama de 49 

táxons com 37 na zona superior, 42 na zona intermediária e 41 na zona 

inferior durante a estação chuvosa.  

 Para o estuário do rio Paraíba do Norte, O. oglinum, Cosmocampus 

elucens, Anchoa januaria e A. brasiliensis contribuíram com 79,17% da 

abundância na zona superior. Na zona intermediária, Trinectes paulistanus, 
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B. soporator, R. bahiensis e A. brasiliensis obtiveram contribuição expressiva 

de 86,37%; e R. bahiensis, Scartella cristata e Achirus lineatus somaram 

38,93% da abundância total. Para o estuário do rio Mamanguape, a zona 

superior obteve maior contribuição de R. bahiensis, B. soporator, A. 

hepsetus e A. januaria correspondendo a 67,13%; Lycengraulis grossidens, 

Anchoviella lepidentostole, A. hepsetus e A. januaria somaram 62,85% da 

abundância na zona intermediária; e A. brasiliensis, R. bahiensis e A. 

hepsetus representaram 67,24% da abundância na zona inferior. 

 

Contribuição das escalas espaciais para a diversidade das assembleias 

larvais  

 A diversidade regional foi maior para o estuário do rio 

Mamanguape, apresentando uma contribuição de 49 táxons em relação ao 

estuário do rio Paraíba do Norte com representação de 32 táxons. Os 

resultados da partição aditiva da diversidade mostrou que o componente β3 

(entre as zonas) foi responsável pela variação total na riqueza de táxons 

para os estuários do rio Paraíba do Norte e Mamanguape 49,92% e 42,36%, 

respectivamente (Fig.3 a e b).  Os valores esperados pelo modelo nulo foram 

significativamente maiores que os observados para os níveis β2 e β3 de 

ambos os estuários (Tabela 1). Os valores intermediários obtidos foram para 

os componentes β2 (15,32%) e β1 (30,21%) para o estuário do rio Paraíba 

do Norte e, 22,54% e 30,23% para o estuário do rio Mamanguape, 

respectivamente. Os valores esperados ao acaso para o estuário do rio 

Paraíba foram maiores em relação aos valores observados para o nível 

entre o nível das unidades amostrais, assim como o componente  α para 

ambos estuários (Tabela 1). 
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Figura – 3 Diversidade observada e esperada, particionada entre os componentes α e β 

como a porcentagem da riqueza total de taxa (γ) dos componentes hierárquicos nos 

estuários do rio Paraíba do Norte (a) e Mamanguape (b). α = diversidade dentro das 

unidades amostrais (arrastos), β1 = diversidade entre as unidades amostrais, β2 = 

diversidade entre os pontos, β3 = diversidade entre as zonas e γ = diversidade total de cada 

estuário.  

 

Tabela 1. Particionamento aditivo da diversidade das espécies nos estuários do rio Paraíba 

do Norte e Mamanguape, semiárido brasileiro. Os valores de P indicam a proporção entre 

os valores observados e esperados. A Propexp>obs > 0,975 indica que os valores 

observados foram significativamente menores do que os esperados ao acaso, enquanto que 

baixas proporções (Propexp>obs < 0,025) indicam que os valores observados foram 

significativamente maiores do que os esperados ao acaso. 

Estuários Componente Descrição Observado Esperado P 

 α Unidades amostrais 2,59 6,34 >0,975 

 β1 
Entre as unidades 

amostrais 
17,25 10,34 0,9999 

Paraíba do 
Norte 

β2 Entre os pontos 8,75 5,36 0,0001 

 β3 Entre as zonas 28,50 13,94 0,0013 
 γ Diversidade total 32   
      
 α Unidades amostrais 4,47 6,92 >0,975 

 β1 
Entre as unidades 

amostrais 
27,83 33,17 >0,975 

Mamanguape β2 Entre os pontos 20,75 6,15  <0,0001 
 β3 Entre as zonas 39,0 9,83 0,0003 
 γ Diversidade total 49   
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Diversidade Beta total 

 A análise simplex 2D  revelou baixos valores de similaridade (Ss) 

para os estuários do rio Paraíba do Norte (0,107) e Mamanguape (0,189), 

tendo os scores para cada par de local concentrados próximo ao lado 

esquerdo do diagrama (Fig. 4). O componente de substituição de espécies 

(Repls) foi o principal mecanismo que direcionou a diversidade beta em 

ambos os estuários com resultados aproximando-se de 1 ao contrário da 

diferença de riqueza (RichDiffs) com valores mais próximos de 0. 

 

Figura – 4  Simplex ternário das relações presença/ausência das espécies entre os pares 

de locais nos estuários do rio Paraíba do Norte (a) e Mamanguape (b) baseado na 

metodologia de Podani & Schmera (2011). Os pontos pretos indicam as combinações 

possíveis entre os pares e os círculos cinza representam a pontuação do centroide.  

 

 

Contribuições locais para a diversidade beta  

 A contribuição local para a diversidade beta (LCBD) variou entre os 

estuários (Pseudo-F(1.424)= 838,98; P= 0,001), com maiores valores 

observados para o estuário do rio Paraíba do Norte. Para este estuário, a 

LCBD variou de 0,0038 a 0,0068 indicando a singularidade da assembleia 

larval. Contudo 181 unidades amostrais não apesentaram valores 

significativos (Fig. 5 a). Por outro lado, para o estuário do rio Mamanguape, 
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a LCBD apresentou valores entre 0,0027 e 0,0045. Das 267 unidades 

amostrais, quatro apresentaram valores significativos: três na zona superior 

e um na zona intermediária (Fig. 5 b). 

 Em relação às zonas estuarinas, para o estuário do rio Paraíba do 

Norte, o LCBD variou significativamente entre as zonas (Pseudo-F(2.178) = 

53,767; P = 0,001), com maiores valores observados para as zonas 

intermediária e inferior. Também foram registradas diferenças significativas 

entre as zonas para o estuário do rio Mamanguape (Pseudo-F(2.264) = 18,477; 

P = 0,001), com maiores valores para a zona inferior (Fig. 5 c).  

 A contribuição das espécies para a diversidade beta (SCBD) 

indicou 9 espécies com contribuições acima da média (>0,031) para o 

estuário do rio Paraíba do Norte, das quais destacaram-se A. brasiliensis, R. 

bahiensis, O. oglinum, A. hepsetus, B. soporator, T. paulistanus, 

Eucinostomus melanopterus, Hyporhamphus unifasciatus e Anchoa sp.  

Para o estuário do rio Mamanguape, 12 espécies contribuíram acima da 

média (>0,020) para a diversidade beta: R. bahiensis, A. brasiliensis, A. 

hepsetus, B. soporator, H. unifasciatus, L. grossidens, S. cristata, O. 

oglinum, E. melanopterus, A. januaria, E. argenteus e C. boleosoma (Tabela 

3).  

 Com relação às zonas, para o estuário do rio Paraíba do Norte, A. 

brasiliensis, O. oglinum, A. hepsetus, R. bahiensis e B. soporator 

contribuíram acima da média na zona superior ; A. brasiliensis, R. bahiensis, 

T. paulistanus, B. soporator, A. hepsetus, O. oglinum e E. argenteus na zona 

intermediária; e na zona inferior, R. bahiensis, O. oglinum, A. brasiliensis, 

Anchoa sp., H. unifasciatus, E. melanopterus, S. cristata e A. hepsetus. Já 

para o estuário do rio Mamanguape, R. bahiensis foi a espécie de maior 

contribuição para a diversidade beta ao longo das três zonas estuarinas, 

seguida de B. soporator, H. unifasciatus, A. brasiliensis, A. hepsetus, C. 

elucens, C. boleosoma, L. grossidens, A. marinii, O. oglinum e E. argenteus 

para a zona superior; H. unifasciatus, O. oglinum, S. cristata, A. hepsetus, B. 

soporator, A. brasiliensis, A. lepidentoslote, A. januaria, L. analis e A. 

brevirostris para a zona intermediária; e por fim na zona inferior A. 
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brasiliensis, A. hepsetus, E. argenteus, S. cristata, E. melanopterus, L. 

paivai, H. clupeola, B. ronchus e A. januaria.  (Tabela 3). 

 

 

Figura – 5 Contribuição local para a diversidade beta (LCBD) representada como símbolos 

proporcionais relativos e locais significativos para as unidades amostrais dos estuários do 

rio Paraíba do Norte (a) e Mamanguape (b); e box-plots com a mediana como marca central 

para as zonas estuarinas (c): superior (Z1), intermediária (Z2) e Inferior (Z3). Os valores 

mais altos da LCBD são indicados pelos símbolos de maior diâmetro. Círculos azuis 

representando valores não significativos e quadrados vermelhos valores significativos.  

Cinza – estuário do rio Paraíba do Norte; branco – estuário do rio Mamanguape. 
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Tabela 2. Contribuição das espécies para a diversidade beta (SCBD) para as unidades 

amostrais dos estuários Paraíba do Norte e Mamanguape; e os rankings associados aos 

maiores valores da SCBD para cada zona estuarina. Em negrito os valores da SCBD 

indicando as espécies com contribuição acima do valor médio (0,031) para o estuário do rio 

Paraíba do Norte e (0,020) para o estuário do rio Mamanguape. Rankings em negrito 

indicam as espécies de maior contribuição para cada zona estuarina.  

  Paraíba do Norte Mamanguape 

   Ranking por zona  Ranking por zona 

Famílias Espécies SCBD SUP INT INF SCBD SUP INT INF 

Engraulidae Anchoviella brevirostris     0,016 26 11 27 

 Anchoviella 
lepidentostole 

0,020 18 10 19 0,014 25 8 36 

 Anchoa hepsetus 0,084 3 5 9 0,079 5 5 3 

 Anchoa januaria 0,013 6  24 0,025 14 9 10 
 Anchoa lyolepis 0,009 9   0,008 19 33 23 
 Anchoa marinii     0,020 9 24 12 

 Anchoa spinifer 0,007 14  23 0,008  20  22 
 Anchoa sp. 0,034 9  5     
 Anchovia clupeoides 0,015 13 19 11 0,011  16 17 

 Lycengraulis grossidens     0,066 7   
Clupeidae Lile piquitinga 0,009   14 0,017 15 29 8 
 Harengula clupeola     0,006 36 21 30 

 Sardinella brasiliensis     0,020 13 12 18 
 Opisthonema oglinum  0,125 2 6 2 0,039 11 3 25 
 Rhinosardinia bahiensis 0,132 4 2 1 0,127 1 1 1 

Mugilidae Mugil curema     0,004 28 32 32 
 Mugil sp. 0,004 18 19 25     
Atherinopsidae Atherinella brasiliensis 0,150 1 1 4 0,093 4 7 2 

Belonidae Strongylura timucu     <0,001  41 33 
Hemiramphidae Hyporhamphus 

unifasciatus 
0,035  9 6 0,066 3 2 14 

Syngnatidae Cosmocampus elucens 0,011 8   0,015 6   
 Microphis lineatus     0,001 32 37 35 
 Pseudophallus mindii 0,009 7   0,006 23 22  

Dactylopteridae Dactylopterus volitans     0,004   16 
Carangidae Caranx latus 0,013   10 0,009 24 28 18 
 Oligoplites saurus 0,021 14 10 18 0,005 20 38 34 

 Trachinotus falcatus     0,002  26  
 Trachinotus goodei     0,005 20 31  
Lutjanidae Lutjanus analis  0,009 18 17 22 0,016 35 10 15 

 Lutjanus cyanopterus     0,001   30 
 Lutjanus synagris 0,001  17  0,005  17  
Gerreidae Eucinostomus 

argenteus 
0,013  15 13 0,024 12 39 4 

 Eucinostomus 
melanopterus 

0,044 9 7 7 0,031  18 6 

 Ulaema lefroyi     <0,001 34   
 Diapterus rhombeus 0,006  13  0,017 27 15 11 
 Eugerres brasilianus     0,010 17 34 18 

Sciaenidae Bairdiella ronchus 0,009 18 13  0,012 30 13 9 
 Menticirrhus 

americanus 
    <0,001 31 27 39 

 Stellifer rastrifer 0,009 18  15 0,010  14  
 Stellifer stellifer     <0,001   37 
Eleotridae Eleotris pisonis 0,006 14   0,009 16 22  

Bleniidae Scartella cristata 0,027 17 12 8 0,043 10 4 5 
 Lupinoblennius paivai 0,016 9  16 0,016 33 19 7 
 Entomacrodus 

vomericus 
    <0,001  36  

Gobiidae Bathygobius soporator 0,069 5 4 3 0,068 2 6 13 
 Cthenogobius 

boleosoma 
0,014 24 16 12 0,021 6 40 24 

 Gobionellus oceanicus     0,001  30 38 
Achiridae Achirus lineatus 0,019  8 19 0,006 22 35 26 

 Trinectes paulistanus  0,049 13 3 17 0,006 29 25  
Tetraodontidae Colomesus psittacus     0,004   18 
 Sphoeroides 

testudineus 
0,003   21 0,006 18  27 

Média   0,041 0,050 0,040  0,027 0,024 0,025 
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Determinantes da diversidade beta 

 Foram observadas diferenças entre os efeitos relativos das 

variáveis ambientais locais, de paisagem e espaciais na LCBD entre os 

estuários. Para o estuário do rio Paraíba do Norte, com base na seleção do 

modelo, nitrito, ortofosfato, fósforo total, profundidade, largura do canal, 

PCNM 1 e PCNM18 foram as variáveis que explicaram a variância da LCBD 

para a zona superior, com apenas ortofosfato e fósforo total apresentando 

efeito significativo sob a LCBD (Tabela 4). Juntas, essas variáveis 

apresentaram uma explicação total de 27,57%, tendo maior contribuição 

para as variáveis locais (9,7%), PCNMs (7,17%) e para a interação entre as 

variáveis (6,01%) (Fig. 6 a). Amônia, fósforo total, distância do oceano e 

PCNM2 foram as variáveis explicativas da LCBD para a zona intermediária. 

Destas, apenas o fósforo total não apresentou efeito significativo. Essas 

variáveis explicaram 11,67% da variação total, tendo maior contribuição da 

interação entre as variáveis (8,37%) (Fig. 6 c). Por fim, para a zona inferior, 

fósforo total, clorofila-a, largura do canal, PCNM6 e PCNM16 foram as 

variáveis selecionadas, tendo o fósforo total e a PCNM6 com efeitos 

significativos para a LCBD (Tabela 4). A porcentagem geral da variação 

explicada pelas variáveis selecionadas foi de 24,63% com maior contribuição 

das PCNMs (21,26%) (Fig. 6 e). 

 Para o estuário do rio Mamanguape, temperatura, amônia, fósforo 

total, profundidade, largura do canal, PCNM2, PCNM3 e PCNM4 foram as 

variáveis selecionadas pelo modelo para a zona superior, das quais apenas 

a temperatura e a amônia foram significativas para a LCBD (Tabela 4). 

Essas variáveis apresentaram uma explicação total de 8,46%, tendo maior 

contribuição da interação entre as variáveis (4,98%) (Fig.6 b). 

Transparência, fósforo total, clorofila-a, PCNM1 e PCNM2 foram variáveis 

que explicaram a variação da LCBD, com a transparência e a PCNM2 

apresentando efeito significativo. Da explicação total das variáveis preditoras 

(65,25%), as maiores contribuições pertenceram as PCNMs (61,73%). 

Finalmente, a zona inferior teve como variáveis preditoras a temperatura, 

amônia, largura do canal e PCNM2, destas, apenas a temperatura 

apresentou efeito significativo sob a LCBD (Tabela 4). No total, essas 
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variáveis explicaram 12,66%, tendo maior contribuição das variáveis em 

escala local (8,8%) (Fig. 6 f). 

 

 

Figura – 6 . Digramas de Venn indicando a porcentagem pura e a interação da variância da 

LCBD explicada pelas variáveis ambientais locais, de paisagem e espaciais (PCNM) 

escolhidas por meio da seleção do modelo entre as zonas superior (a), intermediária (c) e 

inferior (e) para o estuário do rio Paraíba do Norte, e entre as zonas superior (b), 

intermediária (d) e inferior (f) do estuário do rio Mamanguape. Res = porcentagem da 

variação não explicada. 
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Tabela 3. Modelos lineares generalizados (GLMs) das variáveis ambientais em escala local 

e de paisagem; e variáveis espaciais explicando a contribuição local da diversidade beta 

(LCBD) nos estuários do Rio Paraíba do Norte e Mamanguape.  Os valores de P indicam 

efeito significativo. * P<0.05, ** P<0.001, *** P<0.0001. 

Estuários  Variáveis Estimativa SE t P 

Paraíba do Norte Superior (Intercept) 7,478 1,393 5,367 *** 
  Nitrito 1,274 7,482 1,705 ns 
  Ortofosfato 2,745 1,034 2,654 * 
  Fósforo total -1,165 4,486 -2,596 * 
  Profundidade -1,719 2,162 -0,795 ns 
  Largura do canal 3,472 1,283 0,270 ns 
  PCNM 1 -2,274 9,633 -2,361 ns 
  PCNM18 -1,920 2,065 -0,930 ns 
 Intermediária (Intercept) 8074,8 1230,0 6,565 *** 
  Amônia -1499,6 641,3 -2,338 * 
  Fósforo total 157,1 413,5 0,380 ns 
  Distância do oceano -6391,1 1161,0 -5,505 *** 
  PCNM2 105692,1 47705,7 2,216 * 
 Inferior (Intercept) 2,045 8,728 2,343 * 
  Fósforo total -2.881 2.913 -3,989 * 
  Clorofila 1,973 2,251 -0,877 ns 
  Largura do canal 4,003 1,323 -0,190 ns 
  PCNM6 4,826 8,728 2,343 * 
  PCNM16 5,907 8,762 0,674 ns 
Mamanguape Superior (Intercept) 98,070 27,227 3,602 *** 
  Temperatura 8,362 3,386 2,470 * 
  Amônia 1,391 5,827 2,388 * 
  Fósforo total 0,0205 0,035 0,588 ns 
  Profundidade -1,3566 0,770 -1,760 ns 
  Largura do canal 0,0507 0,029 1,714 ns 
  PCNM2 9,0192 15,713 0,574 ns 
  PCNM3 16,950 24,757 0,685 ns 
  PCNM4 -15,190 22,645 -0,671 ns 
 Intermediária (Intercept) 5,821 3,236 1,799 *** 
  Transparência 1,326 5,790 2,290 * 
  Fósforo total 9,069 1,586 0,572 ns 
  Clorofila-a 2,229 3,602 2,619 * 
  PCNM1 -2,242 1,701 -1,318 ns 
  PCNM2 -1,564 1,323 -11,820 *** 
 Inferior (Intercept) 46,608 45,642 1,021 *** 
  Temperatura 4,498 1,632 2,756 ** 
  Amônia -0,088 0,067 -1,297 ns 
  Largura do canal 0,0038 0,0019 1,954 ns 
  PCNM2 0,1588 1,596 0,100 ns 

 

 

Discussão 

 As relações entre as variáveis ambientais, a riqueza e a distribuição 

das espécies são essenciais para compreender os fatores que modulam a 

organização das assembleias (Simpson et al., 2021; Esmaeili et al., 2021; 

Gomes-Gonçalves & Araújo, 2022). No presente estudo, as diferenças 

espaciais na estrutura das assembleias larvais nos estuários do rio Paraíba 
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do Norte e Mamanguape evidenciaram um padrão escala-dependente 

impulsionado pela heterogeneidade ambiental. De modo geral, os resultados 

demonstraram a importância dos fatores ambientais locais na estruturação 

das assembleias larvais, uma vez que as diferentes condições ambientais de 

cada zona estuarina de ambos os estuários atuaram como filtros 

selecionando as espécies, resultando em mudanças na diversidade das 

assembleias larvais entre os estuários.   

 A partição aditiva da diversidade indicou que o componente β3 

(entre as zonas) foi o nível de maior contribuição relativa para a diversidade 

total de ambos estuários, sendo um indicativo do aumento da dissimilaridade 

no pool de espécies conforme a escala espacial aumenta. Dessa forma, o 

gradiente ambiental desempenhou um papel dominante no ambiente. Esse 

resultado associado à heterogeneidade ambiental presente em cada zona, é 

um indicativo de que as condições ambientais de cada zona funcionaram 

como barreiras fisiológicas limitando a composição e distribuição das 

espécies de acordo com suas características funcionais e fenotípicas, e 

consequentemente contribuindo para a diversidade beta (Kraft et al., 2015). 

Alguns estudos mostram que áreas com uma maior heterogeneidade, 

provavelmente apresentam maior diversidade beta (Erös, 2007; Florentino & 

penha, 2011; Robinson et al., 2011; Gomes-Gonçalves & Araújo, 2022), visto 

que a heterogeneidade ambiental, por sua vez, é considerada um dos 

principais determinantes da ictiofauna desde escalas locais até escalas 

regionais, a qual exerce influência sob a variabilidade das condições 

ambientais e consequentemente a variação da composição de espécies 

entre localidades de uma unidade dentro de uma região (Chase & Leibold, 

2003; Leibold et al., 2004; Alahuhta, et al., 2017; Camara et al., 2020).  

 A relação entre a diversidade beta e a heterogeneidade ambiental 

depende de outros fatores como a escala espacial e as taxas de dispersão 

(Heino et al., 2015; Peláez et al., 2017). Nas escalas espaciais menores a 

riqueza de espécies também pode ter sido ser modulada por meio das taxas 

de dispersão, uma vez que as larvas de peixes, dependendo da fase de 

desenvolvimento larval, podem se dispersar passivamente ao longo do canal 

principal dos estuários, dessa forma podendo ou não mascarar os efeitos 
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das variáveis ambientais. No caso do estuário do rio Paraíba do Norte, por 

exemplo, a ampla distribuição das larvas de algumas espécies como 

Atherinella brasiliensis, Ophistonema oglinum e Bathygobius soporator 

podem ter contribuído para a similaridade de táxons nas escalas espaciais 

menores. Um estudo realizado por Francisco-Ramos & Arias-Gonzáles 

(2013), no Caribe demonstrou que a variação as assembleias larvais em 

pequenas escalas ocorreu devido à dispersão larval que estaria funcionando 

como uma força homogeneizadora da diversidade, indicando que as 

espécies locais seriam um subconjunto de um mesmo pool de espécies. 

Logo, as altas taxas de dispersão larval em ambos os estuários podem estar 

mascarando os efeitos das variáveis ambientais nas menores escalas, uma 

vez que a maioria dos estudos mostram que a composição e distribuição 

larvais são controladas por condições ambientais (Barletta-Bergan et al., 

2002; Ramos et al., 2012; Gonçalves et al., 2015; Lima et al., 2015; Amorim 

et al., 2016; Socolar et al., 2016); Santos et al., 2017; Sloterdijk et al., 2017).

 Quando comparadas ao estuário do rio Paraíba do Norte, a maior 

abundância e diversidade de espécies foram registradas no estuário do rio 

Mamanguape, em resposta a maior heterogeneidade ambiental registrada 

para esse estuário. O gradiente ambiental conduzido principalmente pelas 

variações da temperatura, amônia, transparência e clorofila-a, podem ter 

favorecido o estabelecimento das espécies. Em ambientes tropicais a 

temperatura é considerada um fator essencial para o desenvolvimento das 

larvas, bem como a produtividade primária por meio das concentrações de 

clorofila-a atuando numa maior oferta de alimentos, e dessa forma 

contribuindo para maiores taxas de sobrevivência (Wang et al., 2017; Gao et 

al., 2018). Além desses fatores, é necessário levar em consideração outros 

fatores não mensurados nesse estudo, como a número de habitats, 

disponibilidade de recursos alimentares e competição, que podem contribuir 

para o aumento da abundância e diversidade das espécies.  

 Ainda, foi observado que as zonas superior e intermediária 

apresentaram maior heterogeneidade das variáveis ambientais locais no 

estuário do rio Mamanguape. Contudo, a maior abundância e diversidade de 

espécies foram registradas nas zonas intermediária e inferior, as quais 
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apresentam maior conectividade com as águas oceânicas. Vários estudos 

mostram uma relação linear entre a riqueza de espécies e a salinidade no 

sentido montante para jusante nos estuários (Bleich, 2011; Barros et al., 

2014; Josefson & Göke, 2014; Costa et al., 2016). Assim, a salinidade 

apresentou um papel importante para a estrutura das assembleias larvais 

nesse estuário, visto que a maior intrusão salina nessas zonas, bem como a 

influência das marés favoreceram o transporte de espécies marinhas até a 

parte superior do estuário ocasionando na maior riqueza de espécies. De 

modo geral, durante a maré alta, mais espécies são encontradas no curso 

inferior do estuário, por meio de um mecanismo chamado de ‗transporte 

seletivo de corrente de maré‘, em que as espécies de origem marinha são 

transportadas pela intrusão das águas oceânicas, aumentando a diversidade 

de espécies e consequentemente ocasionando uma maior diversidade beta 

(Faria et al., 2006; Primo et al., 2012; Zhang et al., 2022). Talvez esse seja 

um processo importante que esteja influenciando nossos resultados. 

 Por outro lado, no estuário do rio Paraíba do Norte, a menor 

diversidade beta observada pode ter ocorrido em resposta ao gradiente 

trófico relacionado às concentrações de fósforo total, ortofosfato e amônia. 

Apesar da maior heterogeneidade ambiental registrada nas zonas superior e 

intermediária, o maior enriquecimento desses nutrientes registrado nessas 

zonas, pode ter ocasionado menor riqueza de táxons, visto que as larvas de 

peixes são altamente sensíveis a tais alterações. Diversos estudos afirmam 

que o enriquecimento de nutrientes acompanhados da degradação 

ambiental podem trazer efeitos negativos no desenvolvimento de 

embrionário e larval das espécies de peixes (Karas et al., 1991; Gray, 1992; 

Kingsford & Gray, 1996, Gray et al., 2002, Mckinley et al., 2011). Esse 

resultado corrobora com os altos valores de LCBD encontrados para esse 

estuário, em que as contribuições locais para a diversidade beta estiveram 

negativamente relacionadas com as concentrações de fósforo total e amônia 

nas zonas acima do estuário. Isso é um indicativo que esses locais com 

composições únicas de espécies apresentem uma diminuição linear da 

riqueza com o aumento nos valores de LCBD. De acordo com o conjunto de 

dados e as relações com variáveis ambientais, os altos valores de LCBD 
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podem indicar tanto ambientes que necessitam e restauração como 

ambientes com alto estado de conservação (Legendre & De Caceres, 2013). 

Um estudo realizado por Silva et al. (2018) mostrou que o LCBD estava 

negativamente correlacionado com a riqueza de espécies, indicando que o 

alto LCBD estava frequentemente relacionado a um número pequeno de 

espécies. No geral, os resultados apontam que o gradiente de eutrofização 

foi responsável por afetar de forma negativa estrutura das assembleias 

larvais ao longo desse estuário tropical, o qual apresenta um grande 

potencial para a restauração ecológica.  

 Alguns locais podem apresentar maior exclusividade na 

composição de espécies em relação a outros. As espécies exclusivas afetam 

a diversidade beta devido às suas características fisiológicas e ecológicas 

influenciando a ocupação e abundância das espécies ao longo dos sistemas 

estuarinos (Heino & Grönroons, 2014; Rocha et al., 2018). Para o estuário 

do rio Paraíba do Norte, A. brasiliensis, R. bahiensis, T. paulistanus, B. 

soporator, A. hepsetus, O. oglinum e E. melanopterus foram encontradas na 

zona intermediária, a qual apresenta maiores valores de LCBD, que 

juntamente aliados aos efeitos do enriquecimento trófico proveniente das 

descargas de nutrientes e das atividades agrícolas, além dos resíduos da 

carcinicultura é um indicativo de um  alto grau de degradação. Em 

contrapartida, as maiores contribuições de espécies marinhas estuarino 

dependentes como E. argenteus, A. januaria, B. ronchus e L. piquitinga 

aliadas às correlações positivas entre variáveis ambientais e o LCBD é um 

indicativo de um melhor estado de conservação entre as zonas do estuário 

do rio Mamanguape.  

 Além disso, a substituição de espécies foi o principal mecanismo 

que direcionou a variação das assembleias larvais ao longo de ambos 

estuários, sugerindo que as assembleias foram formadas pela filtragem 

ambiental. Era esperado que a poluição e a degradação ambiental sob o 

estuário do rio Paraíba do Norte ocasionasse um amplo processo de 

homogeneização, tendo como resultado espécies formando um subconjunto 

de um conjunto maior de espécies. Contudo, para esse estudo, os 

resultados indicam que a substituição de táxons observada ao longo das 
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zonas estuarinas pode ter ocorrido em virtude da heterogeneidade ambiental 

registrada em ambos os estuários, uma vez que inúmeras espécies 

apresentam diferentes tolerâncias fisiológicas às condições ambientais 

específicas de cada zona. É amplamente aceito que condições mais 

heterogêneas favorecem a ocorrência de um maior número de espécies em 

comparação com ambientes mais homogêneos (Veech & Crist 2007; 

Baselga, 2010; Neves et al., 2010; Bini et al., 2014; Camara et al., 2020). Um 

estudo realizado por Specziár et al. (2018) mostrou que locais com maior 

heterogeneidade ambiental favoreceram uma substituição de espécies mais 

intensa de um local para outro devido a classificação das espécies por meio 

da filtragem ambiental. 

 Segundo Gianuca et al. (2017), a alta rotatividade pode indicar que 

os locais diferem nas características ambientais selecionando diferentes 

espécies. Portanto, uma alta diversidade de espécies pode ser preservada 

quando a heterogeneidade ambiental em escala de paisagem é mantida 

(Peláez & Pavanelli, 2019). Em contrapartida, a alta diferença de riqueza 

pode mostrar que locais com alta riqueza de espécies que devem ser 

prioridade para conservação. Além disso, a diferença de riqueza pode ser 

baixa e não relacionada às variáveis ambientais quando a dispersão é alta, 

ou alta quando as variáveis ambientais filtram as espécies de um local para 

outro e a dispersão é limitada (Gianuca et al., 2017). Ainda que a 

substituição de espécies tenha sido o padrão dominante no estuário do rio 

Paraíba, a diferença de riqueza também teve contribuição, uma vez que é 

observado que a riqueza de espécies das assembleias larvais encontradas, 

inclui espécies com maior abundância que outras, formando alguns 

subconjuntos comunitários entre as zonas. Segundo Barros et al. (2014), 

estuários onde determinados locais possuem menor diversidade de espécies 

que são generalistas e tolerantes a distúrbios ambientais é possível que 

estes indivíduos estejam presentes ao longo de todo o gradiente estuarino 

resultando em subconjuntos de espécies de locais mais ricos.   

 No geral, os resultados demonstraram que fatores ambientais locais 

contribuíram para a substituição de espécies e consequentemente na 

singularidade ecológica de cada estuário. Isso significa que a 
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heterogeneidade ambiental pode aumentar a variabilidade das condições 

ambientais às quais as diferentes espécies estão adaptadas. Assim, a 

heterogeneidade ambiental pode contribuir para manter uma maior 

diversidade de espécies ou variação na composição de espécies entre 

habitats através da substituição de espécies. Além disso, a filtragem 

ambiental, a heterogeneidade de habitats e a conectividade espacial podem 

ter efeitos diferentes dependendo da escala espacial. Dessa forma, são 

necessários estudos complementares sobre os processos que conduzem as 

assembleias ictioplanctônicas nos estuários tropicais a fim de traçar 

estratégias de manejo e conservação de áreas prioritárias para a 

biodiversidade. 
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CONSIDERAÇÕES FINAIS 

As comunidades ictioplanctônicas nos estuários dos rios Paraíba do 

Norte e Mamanguape foram influenciadas por meio das variações das 

condições ambientais locais que constituíram um continuum de diferentes 

gradientes ambientais ao longo do canal principal, que influenciados pelas 

variações do ciclo hidrológico funcionaram como proxies dos processos de 

desova e recrutamento, bem como nos padrões de abundância, riqueza e 

diversidade de espécies entre as diferentes escalas espaciais e temporais 

de ambos os estuários.  

De maneira geral, as diferentes características ambientais 

influenciadas pela heterogeneidade ambiental e interações entre as águas 

continentais e oceânicas atuaram sobre a distribuição das espécies ao longo 

de ambos estuários. Para o estuário do estuário do rio Mamanguape a 

heterogeneidade ambiental, juntamente com os eventos de chuva e seca 

promoveram a formação de gradientes ambientais, principalmente de 

temperatura, transparência e clorofila-a, que selecionaram as espécies de 

https://doi.org/10.1073/pnas.0707200104
https://doi.org/10.1111/gcb.15838


 

121 
 

acordo com suas características morfológicas e/ou fisiológicas formando 

assembleias distintas e atuando na distribuição larval ao longo das zonas 

estuarinas, favorecendo uma substituição de espécies ao longo de tais 

gradientes ambientais, assim, permitindo o entendimento sobre modelos 

espaciais de coocorrência das espécies. Além disso, a alta oferta de 

recursos alimentares é um indicativo de que este ambiente fornece 

condições ótimas para o ciclo reprodutivo e desenvolvimento larval das 

espécies. Dessa forma, os padrões descritos para o estuário do rio 

Mamanguape demonstram um ecossistema em constante mudança na 

composição da ictioplâncton.  

Por outro lado, no estuário do rio Paraíba do Norte, a formação do 

gradiente trófico devido às altas concentrações de nutrientes acompanhado 

das diferentes pressões antrópicas interferiram nas funções de berçário e 

nos padrões de uso as espécies, influenciando negativamente a dinâmica 

desse ecossistema resultando na menor abundância, riqueza e diversidade, 

principalmente das espécies tipicamente estuarinas, bem como na baixa 

oferta de recursos alimentares dificultando o recrutamento das espécies de 

peixes. Ainda, os maiores valores do LCBD correlacionados negativamente 

as concentrações de fósforo total e amônia nas zonas acima é um indicativo 

de que esse estuário é um bom candidato para a restauração ecológica.  

Mais investigações são essenciais para melhor estimar os efeitos dos 

impactos antrópicos e das mudanças sazonais sobre as espécies de peixes 

em sistemas costeiros tropicais, visto que os estuários são grande áreas de 

berçário para diversas espécies de peixes. Portanto é de grande importância 

traçar medidas de manejo e de uso de maneira sustentável desses 

ecossistemas para garantir a manutenção dos estoques pesqueiros.
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Apêndice 1 

 

Valores de Média (Md), Desvio Padrão (DP), valores máximo (Max) e mínimo (Min) das variáveis ambientais pertencentes as zonas dos estuários do rio 

Paraíba do Norte e estuário do Rio Mamanguape, semiárido brasileiro. Zonas: SUP – Superior; INT – Intermediária; INF – Inferior. 

 

   Salinidade 
Temperatura 

(°C) 
Transparência 

(cm) 
Clorofila-a 

(µM) 
Nitrato 

(µM) 
Nitrito 
(µM) 

Amônia 
(µM) 

Ortofosfato 
(µM) 

Fósforo total 
(µM) 

  Md ± DP 9,06 ± 0,69  28,83 ± 0,18  95,87 ± 4,17 0,40 ± 0,07 233,52 ± 22,56 139,44 ± 23,25 206,48 ± 38,82 705,59 ± 100,03 533,11 ± 36,75 
 SUP           
  Max - Min 0 - 27 26,5 – 30,5 15 - 200 0,011 - 5,55 25,43 – 601,95 4,47 – 687,31 6,34 – 1235,38  152,33 – 2749,0 45,67 – 1072,33 
            
  Md ± DP 25,55 ± 0,45 27,78 ± 0,51 129,1 ± 3,56 0,15 ± 0,02 278,41 ± 17,48 244,88 ± 15,94 442,49 ± 56,42 551,19 ± 34,81 604,94 ± 37,92 

Paraíba do Norte INT           
  Max - Min 12,4 - 39 26 - 32 43 - 246 0,011 – 2,13 64,19 – 546,0 7,83 – 483,58 4,93 – 1193,07 19 – 1165,66 69 – 1235,67 
            
  Md ± DP 34,17 ± 0,38 28,89 ± 0,11 115,6 ± 4,35 0,14 ± 0,01 178,19 ± 20,83 127,31 ± 12,21 162,83 ± 24,51  241,34 ± 21,94 284,95 ± 22,79 
 INF           
  Max – Min  20 - 45 26 – 31,5 40 - 260 0,011 – 0,91 9, 68 – 336,70 11,9 – 264,17 4,23 – 558,46 5,67 – 635,66 65,67 – 685,67 
            
  df 2 2 2 2 2 2 2 2 2 
  MS 55,43 1,08 15,74 5,40 4,30 10,77 1,54 15,21 5,89 
  Pseudo-F 142,1 1,08 18,87 5,68 4,47 12,09 1,55 18,10 6,23 
  P (perm) 0,0001 0,37 0,0001 0,001 0,01 0,0001 0,21 0,0001 0,001 
            
  Md ± DP 15,68 ± 0,93 28,11 ± 0,13 72,01 ± 1,82 0,11 ± 0,01 75,54 ± 10,67 37,15 ± 7,97 94,36 ± 14,34  324,79 ± 90,27 155,17 ± 9,13 
 SUP           
  Max - Min 0 - 32 24 – 31,6 19 - 127 0,011 – 0,675 3,63 – 306,42 1,11 – 229,47 33,14 – 565,51 2,33 – 2662,33 72,33 – 299,0 
            
  Md ± DP 24,54 ± 0,96 28,29 ± 0,12 63,09 ± 2,22 0,23 ± 0,03 88,20 ± 14,47 44,51 ± 9,09 86,38 ± 9,49 108,85 ± 13,74 147,51 ± 12,25 

Mamanguape INT           
  Max - Min 0,5 - 38 24,5 - 31 10 - 133 0,011 – 2,13 19,37 – 484,47 1,11 – 257,46 17,62 - 419,55 29,0 – 579,0 29,0 – 419,0 
            
  Md ± DP 34,34 ± 0,55 28,33 ± 0,13 91,10 ± 5,23 0,11 ± 0,009 49,03 ± 7,0 28,05 ± 5,55 71,17 ± 10,74 123,58 ± 20,63 123,96 ± 10,89 
 INF           
  Max - Min 17 - 42 24,5 - 32 10 - 320 0,011 – 0,47 2,42 – 213,16 2,23 – 165,67 18,33 – 496,41 15,66 – 839,0 22,33 – 479,0 
            
  df 2 2 2 2 2 2 2 2 2 
  MS 40,56 0,46 6,43 10,39 3,94 3,74 2,53 4,31 10,76 
  Pseudo-F 57,93 0,46 6,74 11,91 4,03 3,81 2,56 4,42 11,63 
  P (perm) 0,001 0,63 0,001 0,0001 0,015 0,02 0,079 0,014 0,0001 
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Apêndice 2 

Densidade das assembleias larvais capturadas nas zonas superior (SUP), intermediária (INT) e inferior (INF) nos estuários do rio Paraíba do Norte e 

Mamanguape. Tabela ordenada de acordo com Potter et al.(2015). 

 Paraíba do Norte Mamanguape 

 Densidade Zonas Densidade Zonas 

Espécies Nº Ind. 100m³ (%) SUP INT INF Nº Ind. 100m³ (%) SUP INT INF 

Engraulidae             
Anchoviella brevirostris       45 0,0043 1,73 2,34 1,61 0,18 
Anchoviella lepidentoslote 10 0,0010 0,41 0,11 0,09 0,01 76 0,103 6,80 0,11 9,73 0,62 
Anchoa hepsetus 41 0,0043 1,73 0,56 4,43 0,14 517 0,89 19,23 6,85 7,64 20,84 
Anchoa januaria 5 0,0010 0,39 4,27  0,01 212 0,120 7,78 6,27 6,40 0,66 
Anchoa lyoleps 3 0,0001 0,04 0,05   31 0,0033 0,80 0,06 0,17 1,13 
Anchoa marinii       83 0,104 6,88 5,42 2,67 1,14 
Anchoa spinifer 3 0,0001 0,04 0,02  0,02 30 0,0033 0,80  0,73 0,15 
Anchoa sp. 19 0,0021 0,84 0,59  2,47       
Anchovia clupeoides 9 0,0016 0,64 0,30 8,39 0,08 32 0,0033 0,80  1,94 1,43 
Lycengraulis grossidens       305 0,129 7,79 3,06 39,08 2,95 
Clupeidae             
Lile piquitinga 9 0,0016 0,64   4,09 72 0,103 6,80 1,25 0,38 0,98 
Harengula clupeola       17 0,0004 0,30 0,003 0,44 0,07 
Sardinella brasiliensis       77 0,103 6,80 0,83 0,62 0,18 
Opisthonema oglinum 95 0,029 11,71 12,75 0,15 29,79 286 0,125 7,78 0,95 4,22 3,75 
Rhinosardinia bahiensis 116 0,032 12,65 0,98 34,97 6,22 672 0,340 22,34 46,23 5,31 22,70 
Mugilidae             
Mugil curema       17 0,0004 0,30 0,28 1,96 0,08 
Mugil sp. 3 0,0001 0,04 0,30 1,08 0,004       
Atherinopsidae             
Atherinella brasiliensis 51 0,010 4,29 24,87 1,20 0,11 194 0,120 7,78 5,97 0,88 23,70 
Hemiramphidae             
Hyporhamphus unifasciatus 11 0,0010 0,41  1,08 0,63 59 0,101 4,29 3,89 2,28 1,08 
Belonidae             
Strongylura timucu       5 0,0001 0,012  0,009 0,09 
Syngnatidae             
Cosmocampus elucens 6 0,0010 0,40 5,90   12 0,0004 0,30 1,46   
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Continuação.             
 Paraíba do Norte Mamanguape 

 Densidade Zonas Densidade Zonas 

Espécies Nº Ind. 100m³ (%) SUP INT INF Nº Ind. 100m³ (%) SUP INT INF 

Microphis lineatus       7 0,0001 0,012 0,03 0,01 0,25 
Pseudophallus mindii 3 0,0001 0,04 0,14   5 0,0001 0,012 0,07 0,005  
Dactylopteridae             
Dactylopterus volitans       5 0,0001 0,012   0,20 
Carangidae             
Caranx latus 4 0,0001 0,04   0,16 10 0,0004 0,30 1,45 0,13 0,02 
Oligoplites saurus 8 0,0010 0,40 0,50 0,04 0,67 6 0,0001 0,012 0,001 0,07 0,72 
Trachinotus falcatus       3 0,0001 0,012  0,42  
Trachonotus goodei       2 0,0001 0,012 0,08 0,02  
Lutjanidae             
Lutjanus analis 8 0,0010 0,40 0,36 0,04 0,29 14 0,0004 0,30 0,09 0,47 0,17 
Lutjanus Cyanopterus       1 0,0001 0,012   0,20 
Lutjanus synagris 1 0,0001 0,04  0,01  5 0,0001 0,012  0,25  
Gerreidae             
Eucinostomus argenteus 7 0,0010 0,40  2,20 36,51 52 0,101 4,29 0,37 0,11 4,09 
Eucinostomus melanopterus 31 0,0039 0,81 45,67 2,38 1,39 37 0,0033 0,80 0,76 1,43 0,89 
Ulaema lefroyi       1 0,0001 0,012 0,005   
Diapterus rhombeus 1 0,0001 0,04  0,01  31 0,0033 0,80 0,06 0,83 0,26 
Eugerres brasilianus       16 0,0004 0,30 0,14 1,78 0,06 
Sciaenidae             
Bairdiella ronchus 2 0,0001 0,04 0,01 0,02  14 0,0004 0,30 0,01 0,13 0,22 
Menticirrhus americanus       3 0,0001 0,012 0,005 0,01 0,03 
Stellifer rastrifer 8 0,0010 0,40 0,02 4,51  20 0,0004 0,30  2,31 0,02 
Stellifer stellifer       1 0,0001 0,012   0,03 
Eleotridae             
Eleotris pisonis 1 0,0001 0,04 0,01   5 0,0001 0,012 0,04 0,007  
Bleniidae             
Scartella cristata 4 0,0001 0,04 0,33 8,40 0,84 36 0,0033 0,80 0,47 1,21 2,21 
Lupinobleniius paivai 10 0,0010 0,40 0,04  0,09 9 0,0001 0,012 0,04 0,14 2,07 
Entomacrodus vomericus       1 0,0001 0,012  0,02  
Gobiidae             
Bathygobius soporator 28 0,0033 0,80 0,73 12,74 3,98 291 0,125 7,78 7,77 2,86 2,90 
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Continuação.     

 Paraíba do Norte Mamanguape 

 Densidade Zonas Densidade Zonas 

Espécies Nº Ind. 100m³ (%) SUP INT INF Nº Ind. 100m³ (%) SUP INT INF 

Ctenogobius boleosoma 7 0,0010 0,40 0,31 0,005 3,13 45 0,0043 1,73 1,68 0,001 0,68 
Gobionellus oceanicus       7 0,0001 0,012  0,59 0,04 
Achiridae             
Achirus lineatus 8 0,0010 0,40  8,51 0,70 27 0,0004 0,30 0,74 0,37 0,74 
Trinectes paulistanus 29 0,0033 0,80 1,07 14,15 2,02 36 0,0033 0,80 0,96 0,54  
Tetraodontidae             
Colomesus psittacus       1 0,0001 0,012   0,96 
Sphoeroides testudineus  1 0,0001 0,04   2,02 3 0,0001 0,012 0,07  0,02 
Sub-total Densidade  0,103  0,10 0,35 0,64  2,50  32,85 61,16 6,02 

 

 

 


