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Resumo 

1. A estabilidade de uma comunidade depende da sua composição, riqueza 
e interações biológicas, bem como do relacionamento das espécies com o 
ambiente. A invasão de espécies influencia negativamente a estabilidade 
da comunidade e a força e o tipo das interações, podem estar relacionadas 
com a suscetibilidade da comunidade à invasão biológica. Isso porque, 
espécies não-nativas possuem maiores chances de invadirem e se 
estabelecerem em comunidades menos estáveis. No entanto, a 
estabilidade não é um atributo diretamente mensurável na comunidade e, 
modelos matemáticos foram desenvolvidos para fornecer parâmetros 
comparativos dos níveis de estabilidade das comunidades. 

2. Neste contexto, o presente estudo avaliou se espécies de peixes não 
nativas causam instabilidade em assembleias de peixes em reservatórios 
neotropicais. 

3. A estabilidade das comunidades foi mensurada por meio das métricas de 
resiliência e resistência extraídas com o uso do modelo autoregressivo 
multivariado de primeira ordem (MAR(1)), as quais foram relacionadas com 
o gradiente de riqueza e abundância (em número e biomassa) das 
espécies de peixes não-nativas. 

4. Os reservatórios menos estáveis (menos resilientes e mais reativos) 
foram aqueles com maior riqueza e abundância de espécies de peixes não-
nativas. Isso ocorreu possivelmente porque a estrutura das interações 
entre as espécies nativas foi modificada, em algum grau, com a introdução 
de uma nova espécie. Ainda, observamos que esse efeito desestabilizador 
se tornou sinérgico quando adicionadas mais espécies de peixes não-
nativas. 

Palavras-chave: Diversidade-Estabilidade; Invasões biológicas; Interações 
biológicas; Espécies introduzidas; Barramentos. 
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NON-NATIVE SPECIES DISSOLVE THE FISH ASSEMBLY IN NEOTROPICAL 

RESERVOIRS 
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Abstract 
 

1. The stability of a community depends on its composition, richness and 
biological interactions, as well as the relationship of species with the 
environment. Invasive species negatively influence community stability 
and the strength and type of interactions may be related to community 
susceptibility to biological invasion. This is because non-native species 
are more likely to invade and settle in less stable communities. 
However, stability is not a directly measurable attribute in the 
community, and mathematical models have been developed to provide 
comparative parameters of community stability levels. 
 
2. In this context, this study sought to evaluate whether non-native 
species cause instability in freshwater fish communities in Neotropical 
reservoirs. 
 
3. The stability of the communities was measured using resilience and 
resistance metrics using the first order multivariate autoregressive model 
(MAR (1)), which were related to the wealth and abundance gradient (in 
number and biomass) of species of non-native fish. 
 
4. The less stable reservoirs (less resilient and more reactive) were 
those with the highest abundance and abundance of non-native fish 
species. This was possibly because the structure of interactions 
between native species was modified, to some degree, with the 
introduction of a new species. Furthermore, we observed that this 
destabilizing effect became synergistic when more non-native fish 
species were added. 
 

Keywords: Diversity-Stability; Biological invasions; Biological interactions; 
Species introduced; Buses. 
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1 Introdução 

Estabilidade é um tema central em ecologia (Paine, 1966; May, 1973; 

Pimm, 1984; Ives et al., 2003; Ives e Carpenter, 2007) e reflete a capacidade que 

uma comunidade ecológica possui de se manter em equilíbrio (Gunderson, 2000). 

O estado de equilíbrio, no entanto, pode ser estático ou dinâmico, uma vez que a 

comunidade pode retornar ao estado original, ou atingir um novo estado de 

equilíbrio em resposta a perturbações ou processos de restauração ocorridos 

(Beisner et al., 2003). A estabilidade está associada a dois conceitos ecológicos, 

que envolvem a resposta da comunidade às perturbações ambientais: a 

resistência e a resiliência. A resistência reflete a capacidade da comunidade em 

manter sua estrutura e funcionamento frente a determinada perturbação, sendo 

entendida como o máximo distanciamento do estado de equilíbrio que a 

comunidade pode atingir. Já a resiliência é o intervalo de tempo ocorrido desde a 

perturbação até o momento em que a comunidade atinge um novo equilíbrio 

(Holling, 1973; Ives et al., 2003; Levin & Lubchenco, 2008). 

A estabilidade de uma comunidade depende da sua composição, riqueza e 

interações biológicas, bem como do relacionamento das espécies com o ambiente 

(Ives et al., 2003). Estudos têm indicado que a redução na diversidade tem 

influência negativa na estabilidade da comunidade (Tilman et al., 2006; Ives e 

Carpenter, 2007; Valone e Balaban-Feld, 2018). Em ambientes aquáticos 

continentais, a redução na riqueza e diversidade das comunidades nativas tem 

sido provocada principalmnte por invasões biológicas (Pelicice e Agostinho, 

2009), com consequente extinção local de espécies (Clavero e Garcia-Berthou, 

2005). A invasão de espécies é considerada uma perturbação (Ruaro et al., 2018) 

e vem sendo apontada como uma das fontes causadoras de instabilidade nas 

comunidades (Lundberg et al., 2000; Scheffer et al., 2001; Ives e Carpenter, 

2007). Além disso, fatores como força e o tipo das interações intra e 

interespecíficas estão relacionadas com a vulnerabilidade da comunidade às 

invasões biológicas (Irz et al., 2004; Mougi, 2012). Sabe-se que as espécies não-

nativas possuem maiores chances de invadirem e se estabelecerem em 

comunidades menos estáveis (Leprieur, 2008), ou naquelas já invadidas por 

outras espécies, quando há a facilitação, direta ou indireta por outra espécie 

invasora, através de um processo conhecido como “fusão invasora” (Simberloff e 
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Von Holle, 1999). Porém estudos que testem hipóteses relacionadas à 

estabilidade das comunidades, considerando as interações biológicas, ainda são 

esparsos e restritos (Vilà et al., 2010; Valone e Balaban-Feld, 2018). Isso ocorre 

porque as interações entre as espécies não são atributos diretamente 

mensuráveis na comunidade (Jordano, 2016) e, além disso, a estabilidade de 

uma comunidade precisa ser mensurada em um longo prazo (Ives et al., 2003). 

A fim de avliar as interações entre as espécies foi proposto o modelo 

autoregressivo multivariado de primeira ordem (MAR(1); Ives et al., 2003), o qual 

fornece uma aproximação da estabilidade da comunidade com base nas forças de 

interação entre as espécies (Ives et al., 2003; Hampton et al., 2013). O MAR(1) 

avalia as interações a partir das séries temporais multivariadas das espécies na 

comunidade e permite mensurar, adequadamente, as flutuações na estrutura da 

comunidade por meio de métricas de resistência e resiliência (Ives et al., 2003). 

Devido às interações entre as espécies, os sistemas flutuam mesmo na ausência 

de perturbações (Ives e Carpenter, 2007). Assim, como a inserção de uma nova 

espécie em uma comunidade provoca alterações no conjunto de interações, 

espera-se que a estabilidade também seja afetada (Jansen e Kokkoris, 2003).  

A introdução de espécies não-nativas em ambientes aquáticos continentais 

é favorecida pela construção de barragens (Johnson et al., 2008; Ortega et al., 

2015; Daga et al., 2015). Os reservatórios funcionam como trampolins para 

invasões devido às alterações nas características físicas, químicas e biológicas 

do ambiente natural, que obrigam as espécies nativas a se reorganizarem 

(Agostinho et al., 2016), facilitando assim o estabelecimento e a dispersão de 

espécies não-nativas (Havel et al., 2005; Ortega et al., 2015). Desse modo, 

entender o efeito que as espécies não-nativas causam sobre a estabilidade das 

comunidades é extremamente relevante e ainda pouco compreendido. Nesse 

contexto, este estudo avaliou os efeitos das espécies não-nativas sobre a 

estabilidade das comunidades de peixes em reservatórios Neotropicais. A 

estabilidade das comunidades foi mensurada por meio de métricas de resistência 

e resiliência, obtidas pelo uso de modelos autoregressivos multivariados (Ives et 

al., 2003). A hipótese avaliada foi que reservatórios com maior riqueza e 

abundância de espécies de peixes não-nativas possuem comunidades menos 

estáveis, ou seja, com menor capacidade de resistir (resistências) e se recuperar 

(resiliência) diante distúrbios. 
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2 Metodologia  

  

2.1 Área de estudo  

  

As amostragens da ictiofauna foram realizadas em 18 reservatórios 

Neotropicais (Fig. 1), distribuídos em três ecorregiões: Mata Atlântica Sudeste, 

Alto Paraná e Iguaçu (Abell et al., 2008). Os reservatórios abordados neste estudo 

são na maioria para a geração de energia hidrelétrica, os quais apresentam 

predominantemente modo de operação por fio d'água, com idades variando de 21 

a 107 anos e áreas de menos de 01 km2 a mais de 200 km2 (Tabela 1). 

 

 

Figura 1 Mapa do estado do Paraná, com destaque da localização dos 18 
reservatórios amostrados.  

 

2.2 Amostragem e preparação dos dados 

 

Para os reservatórios de Salto Santiago e Salto Osório, amostragens foram 

realizadas trimestralmente, enquanto que para os demais, as amostragens foram 

bimestralmente, durante o período de 2002 a 2009. O número de locais 
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amostrados variou de acordo com o tamanho do reservatório (Tabela 1). Para a 

captura dos peixes foram utilizadas redes de espera simples, com malhas 

variando de 25 a 160 mm entre nós não adjacentes e redes de espera três malhas 

de 60 a 80 mm entre nós. As redes de espera foram expostas por um período de 

24 horas, com revistas às 8, 16 e 22 horas. Os peixes capturados foram 

eutanasiados, fixados em formol a 10%. Em laboratório, os peixes foram lavados 

em água corrente e conservados em álcool 70% para análise. Os peixes foram 

identificados de acordo com Garavello et al. (1997), Shibatta et al. (2002), Ingenito 

et al. (2004), Graça e Pavanelli (2007) e Baumgartner et al. (2012), além de 

contados e pesados (g). 

 

TABELA 1 Características dos 18 reservatórios amostrados entre os anos de 
2002 e 2009 nas três ecorregiões estudadas. 

Reservatórios Ecorregião 
Modo de 
operação 

Locais de 
amostragem 

Coletas 
temporais 

Ano de 
fechamento 

Área do 
reservató-

rio 
(Km²) 

Apucaraninha Alto Paraná Acumulação 2 21 1958 2 

Figueira Alto Paraná * 1 28 1963 0,2 

Pitangui Alto Paraná Fio d’água 1 27 1911 0,2 

São Jorge Alto Paraná Acumulação 2 31 1945 7,2 

Rio dos Patos Alto Paraná Fio d’água 2 27 1949 1,3 

Mourão Alto Paraná Fio d’água 3 23 1964 11,3 

Melissa Alto Paraná Fio d’água 1 23 1962 2,9 

Salto do Vau Iguaçu Fio d’água 2 24 1959 2 

Foz do Areia Iguaçu Acumulação 3 27 1980 139 

Jordão Iguaçu Fio d’água 2 26 1996 3,4 

Cavernoso Iguaçu Fio d’água 1 26 1965 2,9 

Chopim I Iguaçu Fio d’água 1 27 1963 2,9 

Salto Santiago Iguaçu Acumulação 3 52 1979 208 

Salto Osório Iguaçu Fio d’água 3 52 1971 51 

Capivari 
Sudeste Mata 

Atlântica 
Fio d’água 3 24 1970 12 

Guaricana 
Sudeste Mata 

Atlântica 
Fio d’água 2 26 1957 7 
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Reservatórios Ecorregião 
Modo de 
operação 

Locais de 
amostragem 

Coletas 
temporais 

Ano de 
fechamento 

Área do 
reservató-

rio 
(Km²) 

Vossoroca 
Sudeste Mata 

Atlântica 
Acumulação 2 26 1949 5,1 

Salto do Meio 
Sudeste Mata 

Atlântica 
Fio d’água 2 26 1931 0,1 

* A usina de Figueira, por ser termoelétrica não possui reservatório, porém, em função da 

retirada de água para as caldeiras e do lançamento de efluentes, as amostragens foram realizadas 

no rio Laranjinha, afluente da margem esquerda do rio das Cinzas. 

 

As espécies registradas em cada reservatório foram classificadas em 

nativas e não-nativas, por meio de consulta em artigos científicos, livros, relatórios 

técnicos e conferência final por especialista. 

Para testar nossa hipótese, nós realizamos uma série de etapas (Fig. 2). 

Inicialmente, os dados foram organizados em dois conjuntos: i) um para obter a 

métrica de invasibilidade e ii) outro para as métricas de estabilidade. O primeiro 

conjunto foi composto de três variáveis associadas às espécies não-nativas em 

cada reservatório: riqueza de espécies e abundâncias numérica e em peso dos 

indivíduos. Para riqueza consideramos o número de espécies não-nativas 

observadas em todo período amostral em cada reservatório. As abundâncias 

foram padronizadas pelas capturas totais em número (unidade) e peso (kg) de 

indivíduos não-nativos por m2 de rede durante 24h. Esse conjunto de dados foi 

sumarizado pela análise de componentes principais (PCA). Para evitar a 

interpretação de gradientes de variação de baixa relevância, os eixos da PCA 

retidos para posteriores análises foram aqueles com autovalores superiores aos 

esperados pelo modelo de Broken-stick (Jackson, 1993). Esse procedimento 

visou gerar um gradiente genérico que representa o grau de invasão dos 

reservatórios a partir de variáveis relacionadas à presença e à abundância das 

espécies não-nativas. A PCA foi calculada com o pacote Vegan (Oksanen et al., 

2017), no programa R (R Core Team, 2017). 

O segundo conjunto de dados foi composto pelas séries temporais das 

abundâncias padronizadas (kg/m2 de rede/24h) das espécies de cada 

reservatório. Este conjunto foi utilizado para mensurar as métricas de estabilidade 

(resiliência e resistência) obtidas pelo uso modelo de série temporal multivariado 
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auto-regressivo de primeira ordem (MAR(1)), descrito em Ives et al. (2003). O 

modelo MAR (1) tem a seguinte forma: 

Xt = BXt-1 + Et 

No qual, Xt é o vetor n × 1 de abundância em peso para cada uma das n 

espécies no tempo t, B é uma matriz de interação n × n, cujos elementos nij 

descrevem o efeito da densidade das espécies j na taxa de crescimento per capita 

das espécies i. Et é o vetor de erros de processo, o qual é assumido como sendo 

extraído de uma distribuição normal multivariada de média zero e matriz de 

covariância Σ. As séries temporais foram transformadas em log(x+1) para melhor 

aproximar as relações não lineares entre as espécies (Ives et al., 2003). Para 

evitar influências demasiadas de espécies com baixa frequência de ocorrência ou 

frequentemente ausentes, foram utilizadas apenas as espécies que ocorreram em 

pelo menos 75% das amostras. 

Como em determinados reservatórios algumas coletas não foram 

realizadas, nós seguimos as recomendações de Hampton et al. (2013) e Ives et 

al. (2003) para preencher falhas entre valores não consecutivos na série temporal 

(argumento fill.gap=1 na função prepare.data () do pacote MAR1). Os modelos 

MAR(1) foram ajustados com um método exaustivo de procura real pelos valores 

dos n parâmetros de cada modelo, através do argumento 

search="exhaustive.true", na função run.mar () do pacote MAR1 (Scheef, 2013) no 

software R (R Core Team, 2017). As propriedades interpretadas do MAR(1), 

descritas por Ives et al. (2003), foram três métricas relacionadas à resiliência e 

duas métricas relacionadas à resistência do sistema (Tabela 2). 

 

Tabela 2 Descrição das métricas de estabilidade (resiliência e resistência) 
interpretados do modelo autoregressivo multivariado de primeira ordem (MAR(1)), 
conforme recomendados por Ives et al. (2003). 

Atributo Métrica Significado Interpretação 

Resiliência det(B)2/p Determinante de B Valores mais baixos indicam 

comunidades com maior 

resiliência e mais estáveis. 

Resiliência Max(𝛌B) Autovalor dominante de B Valores mais baixos indicam 

comunidades com maior 

resiliência e mais estáveis. 
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Resiliência Max(𝛌BⓍB) Máximo autovalor do 

produto de Kronecker 

Valores mais elevados indicam 

comunidades com taxas de 

retorno mais lentas e menos 

estáveis. 

Resistência -tr(𝝨)/tr(V∞) Traço do processo de erro 

sobre o traço da matriz de 

covariância p × p, (V∞) 

Valores menos negativos (mais 

elevados) indicam 

comunidades com menor 

resistência e menos estáveis. 

Resistência Max (𝝀B`B) – 1 Autovalor dominante da 

matriz B'B 

Valores mais elevados indicam 

comunidades com menor 

resistência e menos estáveis. 

 

 

2.3 Métricas de invasão vs estabilidade 

 

    Para avaliar a relação entre o grau de invasão e a estabilidade das 

comunidades, as métricas de resiliência e resistência obtidas a partir dos modelos 

MAR(1) para cada reservatório foram separadamente correlacionadas com o 

gradiente de invasão gerado na PCA, através de correlações de Pearson (função 

cor.test() do pacote Stats) (R Core Team, 2017), ao nível de significância de 5%. 
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Figura 2 Fluxograma das análises estatísticas. 
 

 

3 Resultados  

  

No total foram capturadas 135 espécies de peixes, distribuídas em 25 

famílias e seis ordens. A riqueza de espécies não-nativas variou de duas a 16 

espécies, enquanto que a de nativas foi de 15 a 50 espécies. A ecorregião 

itciofaunística que apresentou maior riqueza de espécies de peixes foi a do Alto 

Paraná, com 83 espécies registradas, das quais 10 foram não-nativas (Tabela 3). 

A ecorregião do Iguaçu apresentou a maior quantidade de espécies não-nativas 

(25) e somente 45 nativas (Tabela 3). Para a Mata Atlântica Sudeste foram 

registradas 23 espécies nativas e 13 não-nativas (Tabela 3). 
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Tabela 3 Resultados da riqueza de espécies nativas e não-nativas, porcentagem 
e abundância (em número de indivíduos (CPUEn) e biomassa (CPUEp)), por 
reservatório. 

 

 As variáveis associadas às espécies não-nativas: riqueza de espécies, 

abundância numérica e abundância em peso apresentaram-se moderadamente 

correlacionadas entre si (r > 0,4). Seguindo o critério de Broken-Stick, o primeiro 

eixo da PCA foi o único retido (autovalor = 2,16; 72% da variabilidade) e o 

gradiente gerado sumarizou negativamente todas as variáveis (Fig. 3). Dessa 

forma, o gradiente expresso nesse componente foi utilizado nas análises 

posteriores como indexador do nível de invasão de cada reservatório e, devido às 

correlações apresentadas, maiores valores nesse eixo (PC1) indicaram menor 

invasão nos reservatórios. 

 

Reservatório 

Riqueza de 

nativas 

Riqueza de 

não-nativas 

Porcentagem 

(%) de não-

nativas/nativas 

 

CPUEn 

 

CPUEp 

Apucaraninha 28 4 14% 0,720 4,480 

Figueira 50 1 2% 0,332 0,428 

Pitangui 24 2 8% 0,135 2,900 

São Jorge 26 4 15% 0,306 10,76 

Rio dos Patos 25 4 16% 0,570 0,669 

Mourão 27 6 22% 3,795 19,41 

Melissa 25 6 24% 0,593 16,64 

Salto do Vau 15 2 13% 0,046 0,052 

Foz do Areia 31 16 51% 4,372 9,810 

Jordão 26 7 26% 0,639 1,651 

Cavernoso 24 4 16% 0,291 0,835 

Chopim I 30 8 26% 0,923 1,650 

Salto Santiago 28 9 32% 0,543 6,534 

Salto Osório 24 9 37% 1,880 34,60 

Capivari 18 12 66% 3,241 131,7 

Guaricana 14 3 21% 0,519 89,62 

Vossoroca 16 4 25% 0,885 32,54 

Salto do Meio 18 6 33% 0,375 0,569 
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Figura 3 Dispersões bivariadas (matriz triangular inferior), histogramas (diagonal 
principal) e correlações de Pearson (matriz triangular superior) entre eixo (PC1) 
gerado na análise de componentes principais com as variáveis associadas às 
espécies não-nativas: riqueza de espécies, abundância em peso (CPUEp em 
kg/m2 de rede/24h) e abundância em número de indivíduos (CPUEn em 
indivíduos/m2 de rede/24h), (* p <0,001; ** p <0,01; *** p <.0,05). 
 

O eixo resultante da PCA realizada para os reservatórios, considerando as 

espécies não-nativas presentes, que correlacionou as métricas de invasão, 

mostrou-se significativa e negativamente relacionado com as métricas de 

estabilidade obtidas do modelo MAR(1), tanto aquelas relacionados à resiliência 

(Figs 4a-c), quanto àquelas relacionadas com a resistência (Figs 4d-e). 
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Figura 4 Dispersões das métricas relacionada a resiliência (a, b e c) e resistência 
(d e e) obtidas do modelo auto regressivo multivariado de primeira ordem 
(MAR(1)) em relação ao primeiro eixo da PCA (PC1). 

 

4 Discussão 

De acordo com nossos resultados, podemos afirmar que os reservatórios 

com maiores riquezas e abundâncias de espécies não-nativas apresentaram 

assembleias menos estáveis, tanto em termos de resiliência como de resistência. 

A introdução de espécies não-nativas é uma das principais ameaças a 

biodiversidade (Soulé,1990; Clavero & García-Berthou, 2005; Simberloff & 

Rejmánek, 2011). Os impactos negativos causados pelas espécies não-nativas 

nos ecossistemas aquáticos são resultados de interações ecológicas entre as 

espécies, tanto diretas (como predação, competição, herbívora e mutualismo), 

como indiretas, quando essas espécies têm potencial para modificar 

características físicas e químicas dos habitats (Gallardo et al., 2016). 

Um exemplo clássico de interação direta é a predação, que ocorre entre 

um predador não-nativo e presas nativas. A inexistência de co-evolução entre 
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estas espécies favorece o predador, pois as presas não tiveram a oportunidade 

de desenvolver mecanismos defensivos tão eficientes (hipótese da Ingenuidade 

Ecológica “Naiveté”; Cox & Lima, 2006; Freeman & Byers, 2006), levando a maior 

predação das espécies nativas e aumento populacional da não-nativa 

(predadora). A presença do predador provoca ainda a diminuição na atividade e 

forrageamento das presas (Lima & Dill, 1990; Kovalenko et al., 2010), diminuindo 

suas aptidões e tamanhos populacionais. Essa diminuição populacional das 

presas favorece o desenvolvimento de espécies que antes eram predadas pelas 

presas, ou seja, efeitos em cascata trófica (top-down; Paine, 1980). Isso é 

altamente preocupante em ambientes aquáticos, especialmente em reservatórios, 

quando a espécie predadora é piscívora ou tem potencial para modificar 

fisicamente o ambiente (Pelicice & Agostinho, 2009; Ortega et al., 2015; Pereira et 

al., 2015; Pelicice et al., 2015; Agostinho et al., 2016). As espécies não-nativas 

também possuem a capacidade de modificar as características físicas e químicas 

do ambiente, conhecidas como espécies engenheiras (Lockwood, 2007). Como 

por exemplo, muitas espécies de ciclídeos (e.g. tilápia, Oreochromis niloticus), 

que no período reprodutivo constroem ninhos no substrato, o que promove a 

disponibilização de nutrientes em grandes quantidades para a coluna da água, 

aumentado a produtividade e o grau de trofia do sistema (Jones et al., 1994; 

Moore, 2006). 

Ademais, nossos resultados revelam também que os efeitos negativos das 

espécies não-nativas sobre as assembleias nativas são intensificados com a 

adição de novas espécies não-nativas, como tem sido observado por outros 

autores para os mais diferentes táxons (Simberloff & Von Holle, 1999; Ruesink 

2005; Ricciardi e Kipp 2008; Ricciardi, 2001; O’Loughlin e Gree, 2017). Em nosso 

caso, a instabilidade das assembleias aumentou com o aumento da riqueza de 

espécies não-nativas. Invasões recentes podem alterar o ambiente de tal forma 

que favoreçam novas invasões ou resultam em aumento ou expansão de uma 

espécie não-nativa já estabelecida, mas não dominante ou problemática até então 

(Simberloff, 2009). Em outras palavras, muitas vezes o gatilho para uma invasão 

biológica pode ser a introdução de outra espécie não-nativa que favorece a 

sobrevivência e/ou a dispersão de outras espécies não-nativas, processo esse 

conhecido como fusão invasora (Simberloff e Von Holle, 1999). É importante 

ressaltar que quanto maior o grau de perturbação de um ecossistema natural, 
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maior o potencial de dispersão e estabelecimento das espécies não-nativas, 

especialmente após a redução da diversidade natural pela extinção de espécies 

ou exploração excessiva. Isso é teoricamente possível porque, a diversidade de 

espécies pode estar relacionada à resiliência da comunidade e, na medida em 

que a diversidade aumenta, aumentaria também a capacidade do sistema de 

absorver mudanças causadas por perturbações e então persistir (Ives & 

Carpenter, 2007). 

Além do exposto acima, cabe ressaltar que comunidades mais diversas 

estariam menos sujeitas a invasão, por estarem saturadas (Richardson et al., 

2005). Em comunidades não saturadas, o sucesso das espécies não-nativas 

estaria relacionado a atributos funcionais, que lhes permitiriam acessar recursos 

não utilizados pelas nativas, ou desemprenhando papéis ecológicos adicionais na 

comunidade. Essa é uma forte evidência contra os pressupostos da teoria neutra, 

de que todas as espécies são equivalentes, e de que a comunidade local é 

determinada por fatores estocásticos (Lortie et al., 2004). Outra propriedade de 

comunidades saturadas (ou fechadas) se revela quando novas espécies não 

conseguem se estabelecer. Isso pode ocorrer devido à exclusão competitiva ou 

outra interação interespecífica (como competição), ou quando a taxa de imigração 

é compensada pela taxa de extinção (Stohlgren et al., 2008). Em tais 

comunidades saturadas, processos que atuam em escala local como interações 

interespecíficas, que determinam a estrutura da comunidade, a saturação se daria 

de acordo com as condições ambientais locais, que determinariam o número 

máximo de espécies que determinada área poderia conter (MacArthur & Wilson, 

2016). Em comunidades que se encontram próximas as condições de saturação 

de espécies, é esperado que as interações intra e inter-específicas sejam mais 

intensas, uma vez que os nichos disponíveis encontram-se preenchidos. Por outro 

lado, comunidades pobres em espécies e com maior disponibilidade de nichos 

tendem a apresentar menores intensidades interativas (Cornel e Lawton, 1992; Irz 

et al., 2004). Dessa maneira, essas interações entre as espécies são importantes, 

pois as respostas das espécies individuais para perturbações ambientais 

sumarizam os efeitos indiretos que ocorrem através de mudanças nas 

abundâncias de outras espécies nas comunidades (Ives et al., 2003). Sistemas 

alterados, como reservatórios, revelam claramente os potenciais efeitos que a 

saturação de espécies de uma comunidade (tanto em número como em papéis 
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funcionais) tem sobre a introdução e o estabelecimento de espécies não-nativas. 

O efeito deletério sinergético da introdução de espécies sobre a estabilidade das 

comunidades sustenta a discussão de que as estratégias de manejo devem visar 

a proteção ainda maior de ambientes alterados, uma vez que o estado de 

conservação tem potencial para piorar de forma consistente. 

Em conclusão, nosso estudo apontou que os reservatórios menos estáveis 

(menos resilientes e mais reativos) foram aqueles com maior riqueza e 

abundâncias de espécies não-nativas. Isso ocorre possivelmente porque a 

estrutura das interações entre as espécies nativas é modificada, em algum grau, 

com a introdução de uma nova espécie. Ainda, observamos que esse efeito 

desestabilizador se torna sinergético quando adicionadas mais espécies não-

nativas. Diante disso, o manejo e a aplicação de políticas de controle das 

espécies não-nativas se tornam fundamentais para a integridade, de ambientes 

naturais e alterados, em um futuro próximo. 
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Material Suplementar  

 

Espécies nativas (N) e não-nativas (E) por reservatório. Apu = Apucaraninha, Fig = Figueira, Pit = Pitangui, Sjo = São Jorge, Pat = Rio dos 
Patos, Mou = Mourão, Mel = Melissa, Vau = Salto do Vau, Foa = Foz do Areia, Jor = Jordão, So = Salto Osório, Ss = Salto Santiago, Cho 
= Chopin I, Cav = Cavernoso, Gua = Guaricana, Cap = Capivari, Sme = Salto do Meio, Vos = Vossoroca. 

 Alto Paraná Iguaçu Sudeste Mata Atlântica 

Espécies Apu Fig Pit Sjo Pat Mou Mel Vau Foa Jor So Ss Cho Cav Gua Cap Sme Vos 

Ancistrus abilhoai        N N          

Ancistrus agostinhoi                   

Ancistrus mullerae              N      

Ancistrus sp.     N       N  N     

Apareiodon affinis  N  N               

Apareiodon ibitiensis    N               

Apareiodon piracicabae   N                 

Apareiodon vittatus         N N N N N N     

Astyanax aff. fasciatus  N N N N N N N            

Astyanax aff. paranae  N N N N N N N            

Astyanax bifasciatus        N N N N N N N     

Astyanax bockmanni N N N N N N N            

Astyanax dissimilis        N N N N N N N     

Astyanax guaricana                N    

Astyanax gymnodontus        N N N N N N N     

Astyanax lacustris N N N N N N N N N N N N N N N N N N 

Astyanax longirhinus         N N N N N      

Astyanax minor        N N N N N N N     

Astyanax serratus       N  N N    N      

Astyanax sp.       N N            

Astyanax sp. 1                N N N 

Astyanax sp. 2               N N N N 
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 Alto Paraná Iguaçu Sudeste Mata Atlântica 

Espécies Apu Fig Pit Sjo Pat Mou Mel Vau Foa Jor So Ss Cho Cav Gua Cap Sme Vos 

Astyanax sp. 3  N N N               

Astyanax sp. 4   N                

Astyanax laticeps               N N N  

Australoheros angiru               N     

Australoheros kaaygua         N  N N       

Australoheros sp.                N N N 

Brycon hilarii         E       E   

Brycon nattereri  N                 

Brycon orbignyanus                   

Bryconamericus iheringi N N N    N            

Bryconamericus ikaa         N N N N N N     

Bryconamericus pyahu         N N   N      

Bryconamericus sp.           N N         

Bryconamericus sp. 1 N N N N   N            

Bryconamericus sp. 2               N N   

Bryconamericus stramineus   N                 

Callichthys callichthys      N   E       E   

Characidium aff. Zebra    N               

Characidium sp.         N    N N     

Cichlasoma paranaense N N    N N            

Clarias gariepinus  E     E    E  E E     

Coptodon rendalli E  E E E E E  E E E E E  E E E E 

Corydoras aff. Paleatus         N N N N N      

Corydoras carlae              N      

Corydoras ehrhardti  N N N N    N N  N   N N N N 

Corydoras paleatus   N N            N N N 

Crenicichla britskii N     N N            

Crenicichla haroldoi N                  
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Crenicichla iguassuensis N N    N   N N N N N N     

Crenicichla jaguarensis        N            

Crenicichla sp             N      

Crenicichla tesay           N N       

Crenicichla yaha         N N N N  N     

Ctenopharyngodon idella    E   E E E  E  E   E E  

Cyanocharax aff. alburnus            N N N      

Cyphocharax cf. santacatarinae         N  N        

Cyphocharax modestus   N                 

Cyprinus carpio E  E E E E   E E E E E E  E  E 

Deuterodon langei               N  N N 

Eigenmannia trilineata   N                 

Eigenmannia virescens  N                 

Geophagus brasiliensis  N N N N N N N N N N N N N N N N N 

Glanidium ribeiroi         N N N N N N     

Gymnotus pantanal        N            

Gymnotus sylvius N N  N N N N  E E E E E E  N   

Hoplias aff. Malabaricus N N N N N N N N N N   N N N N N N 

Hoplias intermedius    N  N      E       

Hoplias mbigua N N N N N N N            

Hoplias sp 1           N N       

Hoplias sp. B N N N N N N N            

Hoplosternum littorale E        E         N 

Hyphessobrycon boulengeri  N   N           N N N 

Hypophthalmichthys molitrix         E       E E  

Hypophthalmichthys nobilis         E E     E    

Hypostomus albopunctatus N N N           E     

Hypostomus ancistroides N N N N N N N            
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Hypostomus cf. paulinus N N  N               

Hypostomus cf. strigaticeps N N N N               

Hypostomus commersoni    N N N   N N N N N N     

Hypostomus derbyi         N N  N N N     

Hypostomus myersi         N  N N N N     

Hypostomus regani N N N N               

Hypostomus sp.  N N  N               

Hypostomus sp. 1     N              

Hypostomus tapijara               N N N N 

Hypostomus cf. interruptus                N N N 

Hypostomus cf. nigromaculatus N N          N       

Hypostomus nigropunctatus          N         

Ictalurus punctatus     E     E      E   

Iheringichthys labrosus   N                 

Jenynsia eigenmanni         N           

Leporinus amblyrhynchus  N                 

Leporinus friderici          E          

Leporinus macrocephalus      E E      E      

Leporinus obtusidens N     N   E          

Leporinus octofasciatus N N       E          

Leporinus piavussu         E  E E       

Micropterus salmoides      N    E     E E E E 

Mimagoniates microlepis     N   N N      N  N N 

Moenkhausia aff. sanctaefilomenae      N              

Odontesthes bonariensis           E E       

Odontostilbe sp.  N                 

Oligosarcus longirostris         N N N N N N     

Oligosarcus paranensis N N N N N N N            
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Oligosarcus pintoi  N   N N             

Oligosarcus sp.                N N  

Oreochromis niloticus E E  E E E E  E  E E E   E  E 

Phalloceros harpagos  N N    N N      N N N N N 

Piaractus mesopotamicus     N N             

Pimelodella cf. transitoria               N    

Pimelodus britskii         N N N N N N N     

Pimelodus maculatus  N    N             

Pimelodus ortmannni         N N N N N      

Plagioscion squamosissimus      E             

Poecilia reticulata       E            

Prochilodus lineatus  N  N N  N  E    E   E   

Pseudoplatystoma corruscans N      N         E E  

Pseudoplatystoma reticulatum                   

Rhamdia branneri        N N N N N N N     

Rhamdia quelen N N N N N N N        N N N N 

Rhamdia voulezi        N N N N N N N     

Rineloricaria cf. pentamaculata   N                

Rineloricaria pentamaculata  N   N              

Rineloricaria sp.  N   N  N         N N N 

Salminus brasiliensis      N  E E E E E    E E  

Schizodon altoparanae   N N                

Schizodon nasutus  N N                 

Serrapinnus notomelas  N   N              

Serrapinnus sp. 1  N N                
Steindachneridion 
melanodermatum          N   N      

Steindachnerina insculpta  N                 
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Synbranchus marmoratus      N N     E       

Tatia jaracatia           N  N N     

Tatia neivai  N     N            

 
 
 
 
 
 
 
 

 


