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RESUMO 
A  introdução de espécies,  quando seguida pelo  seu estabelecimento em um novo 
local (i.e.,  invasão biológica), é uma das maiores ameaças à biodiversidade global. 
Estudos  vêm  demonstrando  que  este  processo  pode  ser  facilitado  pela  interação 
com  outras  pressões  antrópicas.  Comumente,  espécies  introduzidas  apresentam 
atributos de história de vida que as permitem persistir em  locais onde as espécies 
nativas  não  toleram.  Neste  contexto,  as  alterações  na  paisagem  acarretadas  por 
atividades  de  uso  do  solo  (e.g.,  agricultura,  pastagem,  urbanização,  mineração), 
podem  agir  como  impulsionadores  do  estabelecimento  de  espécies  não  nativas. 
Particularmente para ecossistemas aquáticos continentais, os barramentos também 
podem atuar como facilitadores de invasões, pela mudança de habitat e aumento da 
pressão de propágulos, assim como a presença de estradas, viabilizando o acesso 
humano,  principal  agente  de  introdução.  Examinamos  a  relação  entre  uso  e 
ocupação  de  solo  (UOS),  barramentos  hidrelétricos  e  estradas  e  a  ocorrência  de 
peixes não nativos na bacia do Rio Doce. Hipotetizamos que quanto maior o nível de 
degradação, maior a frequência de ocorrência e a riqueza de espécies não nativas. 
Utilizamos  41  sub­bacias  da  bacia  do  Rio  Doce  como  unidades  amostrais.  As 
ocorrências das espécies não nativas foram obtidas através de bancos de dados e 
compilação de literatura especializada.  Identificamos 1040 registros de 35 espécies 
não nativas de peixes, pertencentes a 17  famílias e  seis ordens. As espécies com 
maiores  ocorrências  foram  o  lebiste  Poecilia  reticulata,  o  tamboatá  Hoplosternum 
littorale,  a  piabinha  Knodus  moenkhausii.  Encontramos  relação  positiva  entre  % 
agropecuária e a  riqueza  total  de peixes  não  nativos.  Esta  alteração da paisagem 
também  foi  positivamente  associada  à  presença  de  peixes  não  nativos  cujos 
principais vetores de introdução são a pesca­esportiva, a aquicultura e o uso como 
isca­viva,  indicando  que  sub­bacias  mais  degradadas  foram  as  mais  invadidas.  
Considera­se que este estudo represente um passo importante para o entendimento 
dos padrões de distribuição das espécies de peixes não nativos e sua relação com a 
degradação  ambiental  na  bacia  do  Rio  Doce.  As  informações  geradas  podem 
auxiliar no planejamento de ações de manejo e políticas públicas para a região. 
 
PALAVRAS­CHAVE:  Biodiversidade;  Agropecuária;  Degradação  ambiental; 
Ictiofauna;  Invasões  biológicas.
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ABSTRACT 
 
The  introduction of species, when followed by  their establishment  in a new  location 
(i.e., biological invasion), is one of the greatest threats to global biodiversity. Studies 
have shown that  this process can be facilitated by  the  interaction with other human 
pressures. Commonly, introduced species have life history attributes that allow them 
to  persist  in  places  that  native  species  cannot  tolerate.  In  this  context,  landscape 
changes  induced  by  land­use  activities  (e.g.,  agriculture,  grazing,  urbanization, 
mining) can act as drivers for the establishment of non­native species. Particularly for 
freshwater  ecosystems,  dams  can  also  act  as  facilitators  of  invasions  by  changing 
habitat  and  increasing  propagule  pressure,  as  well  as  the  presence  of  roads, 
providing  human  access,  the  main  agent  of  introductions.  We  examined  the 
relationship  between  land  use  and  land  cover  (LULC),  dams  and  roads  and  the 
occurrence of non­native  fishes  in  the Doce River basin. We hypothesized  that  the 
higher the level of degradation, the higher the frequency of occurrence and richness 
of  non­native  species.  We  considered  41  sub­basins  from  Doce  River  basin  as 
sampling  units.  The  occurrences  of  non­native  species  were  obtained  through 
databases and compilation of specialized literature. We identified 1040 records of 35 
non­native fish species, belonging to 17 families and six orders. The species with the 
highest occurrences were the lebiste Poecilia reticulata, the tamboatá Hoplosternum 
littorale, and the piabinha Knodus moenkhausii. We found a positive relation between 
%  agriculture  and  cattle  ranching  and  the  total  richness  of  non­native  fish.  This 
landscape  alteration  was  also  positively  associated  to  the  presence  of  non­native 
fishes  whose  the  main  introduction  vectors  were  sport­fishing,  aquaculture  and 
baitcasting,  indicating that more degraded sub­basins were the most  invaded.  This 
study  is considered an  important step  towards  the understanding of  the distribution 
patterns of non­native fish species and its relation with environmental degradation in 
the  Rio  Doce  basin.  The  information  generated  can  help  in  the  planning  of 
management actions and public policies for the region. 

KEY­WORDS:  Agriculture;  Biodiversity;  Biological  invasions;  Environmental 

degradation; Ichthyofauna.  
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significância  do  índice.  Aquela  variável  com  p>0,05  foi  considerada  com 
autocorrelação  espacial.  *modelos  com  a  variável  preditora  calha.afluente.  Em 
negrito, a variável que apresentou autocorrelação espacial. .................................... 30 
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 INTRODUÇÃO 

O sexto grande evento de extinção em massa está em andamento e, dessa 

vez, é determinado pelas múltiplas pressões antrópicas sobre virtualmente todos os 

ecossistemas da Terra  (Vitousek et al., 1997; Chapin et al., 2000; Barnosky et al., 

2011).  Diversos  estudos  são  realizados  todos  os  anos  acerca  dos  efeitos  das 

atividades humanas sobre mudanças na biodiversidade, com o intuito de identificar e 

propor  soluções  para  essa  problemática  (Vörösmarty  et  al.,  2010).  Entretanto, 

mesmo  com  os  importantes  acordos  globais  estabelecidos  nas  últimas  décadas, 

como  por  exemplo,  o  Acordo  de  Paris,  Convenção  da  Diversidade  Biológica  e 

Agenda  2030  para  o  Desenvolvimento  Sustentável  da  ONU.  Entretanto,  a 

humanidade  não  cumpre  a  maioria  dos  compromissos  para  a  conservação  da 

biodiversidade, demonstrando que os esforços ainda são incipientes, e as perdas de 

biodiversidade  continuam  de  forma  alarmante  (United  Nation,  2015;  Ripple  et  al., 

2017; Lima­Junior et al., 2018).  

Com  a  globalização  de  pessoas,  coisas  (i.e.,  animais/mercadorias)  e 

informações,  a  introdução  de  espécies  fora  de  seu  limite  original  de  distribuição 

tornou­se  recorrente  e  intensa  (Broennimann  &  Guisan,  2008).  Isso  vem 

promovendo a disseminação, intencional ou não, de espécies não nativas em escala 

global (Oporto & Latini, 2005; Ricciardi, 2007; Forneck et al., 2020), estando entre os 

principais fatores responsáveis pelas extinções recentes (Bellard et al., 2016). Para 

sistemas  de  água  doce,  incluindo  populações  e  comunidades  de  peixes,  as 

introduções  já  conduziram  a  grandes  mudanças  na  biodiversidade  (Clavero  & 

Garcia­Berthou, 2005; Dudgeon et al., 2006; Vitule et al., 2009; Pelicice et al., 2014; 

Magalhães  et  al.,  2021).  Uma  vez  introduzidos,  os  peixes  não  nativos  podem  se 

tornar  invasores,  caso  sejam  capazes  de  se  estabelecer  e  expandir  seu  alcance 

(Gozlan  &  Newton,  2009;  Latini  et  al.,  2021).  Como  resultado,  efeitos  ecológicos 

marcantes  são  observados  (ie.  homogeneização/diferenciação  biótica),  além  de 

alterações no habitat, aumento na pressão de predação e competição por recursos, 
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hibridização,  transmissão  de  doenças,  alteração  na  ciclagem  de  nutrientes  e, 

consequentemente,  nas  funções  ecossistêmicas  (Baxter  et  al.,  2004;  Irons  et  al., 

2007;  Pinto­Coelho  et  al.,  2008;  Pelicice  &  Agostinho,  2009; Williams  et  al.,  2013; 

Sales et al., 2018; Garcia et al., 2021; Magalhães et al., 2021). 

Embora  as  consequências  negativas  sejam  inúmeras,  esse  fenômeno 

dobrou  nas  últimas  décadas  (Gozlan  et  al.,  2010),  particularmente  por  motivações 

econômicas,  como  por  exemplo:  aquicultura,  aquarismo,  pesca  esportiva  e 

programas  de  peixamento  em  hidrelétricas.  Tais  atividades  são  consideradas 

importantes vetores de  introdução de peixes não nativos (Padilla & Williams, 2004; 

Agostinho et al., 2010; Britton & Orsi, 2012; Lima et al., 2018), sendo muitas vezes 

negligenciadas  as  questões  ambientais  e  sociais  relacionadas  a  esses  fatores 

(Azevedo­Santos  et  al.,  2011;  Lima et  al.,  2018;  Padial  et  al.,  2017;  Ribeiro et al., 

2017; Latini et al.,   2021). Os vetores de  introdução predominantes de uma região 

influenciam diretamente a estrutura da ictiofauna não nativa (Ortega et al., 2015). A 

aquicultura,  por  exemplo,  cultiva  um  conjunto  de  espécies  não  nativas  que 

apresentam  características  biológicas  apreciadas  para  a  finalidade  de  seu  uso 

(Azevedo­Santos et al., 2011; Sepúlveda et al., 2013; Magalhães et al., 2020). Devido 

especialmente a  fugas de  tanques de criação  (Sepúlveda et al., 2013), é esperado 

que regiões onde esse vetor é habitual, a estrutura da ictiofauna local passe a ter um 

aumento de riqueza e abundância de espécies não nativas relacionadas a estes fins 

(Daga et al., 2016; Magalhães et al., 2020). 

O  processo  de  invasão  pode  ser  descrito  por  quatro  estágios  principais:  o 

evento de introdução, o estabelecimento (com recrutamento dos jovens), a dispersão 

e  o  impacto  (Moyle  &  Light,  1996).  Isso  significa  que  nem  todas  as  espécies  não 

nativas se tornam invasoras. Para tal, é necessário vencer filtros bióticos e abióticos 

para se estabelecer e causar danos ao ecossistema receptor (Garcia et al., 2021). A 

invasibilidade (i.e.,  invasibility) se refere a propensão de um ecossistema à invasão 

(Richardson & Pyšek, 2006; Lapointe & Light, 2011), podendo ser potencializada em 

condições de degradação ambiental. Espécies não nativas podem ter maior sucesso 
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no  estabelecimento  pós­introdução  em  áreas  previamente  alteradas  (Simberloff  & 

Von Holle,  1999), pois  costumam ser mais  tolerantes e  ter atributos de história de 

vida (i.e., "invasiveness" = invasividade) que as permitem persistir em locais onde as 

espécies nativas, notadamente as especialistas, não toleram (Arthington et al., 1983, 

1990; Marchetti et al., 2004; Kennard et al., 2005; Hermoso et al., 2011).  

As  alterações  na  paisagem  acarretadas  por  atividades  humanas  de  uso  e 

ocupação  do  solo,  como  agricultura,  pecuária,  urbanização,  mineração, 

fragmentação  por  estradas  e  rodovias,  levam  à  forte  degradação  das  condições 

locais  de  ambientes  aquáticos  adjacentes  (Trombulak  &  Frissell,  2000;  Leprieur  et 

al.,  2008;  Leitão  et  al.,  2018;  Santana  et  al.,  2020),  modificando  o  habitat  de 

espécies  de  peixes  nativos  (Brothers  &  Spingard,  1992;  Hermoso  et  al.,  2011).  A 

remoção da vegetação ripária desencadeia um aumento da entrada de sedimentos 

finos  no  sistema  e  turbidez  da  água,  aumento  da  temperatura  pela  redução  do 

sombreamento,  além  da  limitação  do  aporte  de  material  alóctone  (e.g.,  troncos  e 

galhos),  importantes  para  a  complexidade  dos  habitat  aquáticos  (Naiman  et  al., 

2010;  Jackson et al., 2015; Zeni et al.,  2019). Além disso,  favorece a exposição a 

poluentes  químicos  e  orgânicos  tais  como  agrotóxicos,  fertilizantes,  resíduos  da 

mineração, como metais pesados, esgoto entre outros (Das et al., 2009; Wang et al., 

2006;  Salvador  et  al.,  2020).  A  presença  de  estradas  leva  à  fragmentação  e 

represamentos de trechos de riachos, reduzindo o fluxo natural dos cursos d’agua 

(Brejão, Teresa & Gerhard, 2020). 

Outra importante fonte de alteração das condições naturais de ecossistemas 

aquáticos  são  os  reservatórios  hidrelétricos.  Estes  modificam  as  características 

hidrológicas,  além  de  poderem  remover  barreiras  geográficas  naturais, 

potencialmente  facilitando  o  estabelecimento  e  dispersão  de  peixes  não  nativos 

especialmente a ambientes  lênticos (Poff et al., 2007; Agostinho et al., 2008; Vitule 

et al., 2012; Pelicice et al., 2021). A presença de reservatórios hidrelétricos também 

está  correlacionada  à  ocorrência  de  peixes  não  nativos  (Johnson  et  al.,  2008; 

Clavero  &  Hermoso,  2011),  pois,  direta  ou  indiretamente,  impulsiona  atividades 
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relacionadas com a  introdução de  espécies,  como a pesca esportiva e  aquicultura 

por cultivos em tanques­redes (Britton & Orsi, 2012; Azevedo­Santos et al., 2011). A 

aquicultura  tem  levado à  introdução de peixes não nativos em bacias hidrográficas 

de todo o mundo. Apesar da Lei de Crimes Ambientais, que penaliza quem introduzir 

espécies não nativas que possam causar danos à biodiversidade no Brasil (Art. 61, 

Lei 9.605/1998 e Art. 25, Decreto Nº 6.514/2008), no que se  refere à produção de 

peixes,  as  políticas  públicas  têm  estimulado  o  uso  de  espécies  não  nativas 

(Azevedo­Santos et al., 2017; Latini et al., 2021). A estocagem de peixes não nativos 

(i.e. tilápias) e sua criação em tanques rede são as práticas comuns tomadas como 

mitigação de danos da construção de  reservatórios  (Casal,  2006; Agostinho  et al., 

2010), servindo como um importante vetor de introdução de espécies (Casal, 2006; 

Aigo et al., 2008; Agostinho et al., 2010; Ellender & Weyl, 2014; Garcia et al., 2021). 

Assim,  tais  empreendimentos  representam  uma  das  principais  ameaças  à 

integridade  dos  ambientes  aquáticos  Neotropicais  (Agostinho  et  al.,  2007,  2008; 

Finer & Jenkins, 2012). 

Situada na Mata Atlântica, bioma mais fragmentado do Brasil, a bacia do Rio 

Doce  já  foi  intensamente  explorada  e  modificada  ao  longo  de  séculos. 

Recentemente,  foi  palco  de  um  dos  maiores  desastres  ambientais  da  história,  o 

rompimento da barragem de rejeitos de mineração de Fundão, afetando  fortemente 

a calha principal do rio desde a cabeceira – a foz (Salvador et al., 2020). Entretanto, 

não se sabe como é a  interação de tais alterações paisagísticas e a ocorrência de 

espécies  não  nativas  de  peixes  na  bacia.  A  maioria  dos  estudos  disponíveis  na 

literatura que mencionam peixes não nativos na região se concentrou no seu curso 

médio, principalmente no sistema lacustre do Parque Estadual do Rio Doce (PERD), 

onde  já  é  relatada  a  presença  dessas  espécies  desde  a  década  de  70  (Godinho, 

1996).  A  introdução  de  peixes  em  vários  lagos  da  região  causou  alterações 

significativas  nas  comunidades  nativas,  culminando  em  diversos  casos  de 

extirpações  locais  (Sunaga  & Verani,  1991; Latini  et  al.,  2004;  Pinto­Coelho  et al., 

2008;  Maia­Barbosa  et  al.,  2010;  Fragoso­Moura  et  al.,  2016;  Souza  et  al.,  2021). 

Além disso, importantes inventários dos registros de peixes não nativos para a bacia 
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como  um  todo  já  foram  realizados  (Alves  et  al.,  2007;  Vieira,  2006;  Vieira  et  al., 

2009; Vieira et al., 2015; Sarmento­Soares et al., 2017; Bueno et al., 2021). A bacia 

é marcada pela predominância de espécies de menor porte (< 20 cm), o que pode 

ser  um  dos  fatores  que  contribui  para  o  grande  número  de  introduções  (Vieira, 

2006), visto que é uma das mais invadidas por peixes não nativos de Minas Gerais 

(Alves et al., 2007; Magalhães et al., 2021b). 

O conhecimento sobre a distribuição geográfica dos peixes  não nativos de 

uma  região,  juntamente com os  fatores antropogênicos, é o primeiro passo para a 

compreensão  do  panorama  geral  das  introduções  (e.g.,  Garcia  et  al.,  2018). 

Entretanto,  observa­se  que  os  esforços  ainda  são  frequentemente  limitados  às 

escalas locais e/ou voltados a uma única espécie, devido aos desafios de aquisição 

de  dados  em  escalas  maiores,  como  a  logística  e  escassa  expertise  em 

macroecologia.  Nesse  contexto,  este  trabalho  teve  como  objetivos  centrais:  1) 

mapear  as  ocorrências  de  peixes  não  nativos,  considerando  o  principal  vetor  de 

introdução  de  cada  espécie,  comparando  seus  padrões  de  distribuição  entre  os 

tributários e a calha principal do Rio Doce; e 2)  investigar os padrões de riqueza e 

ocorrência  de  peixes  não  nativos  frente  às  alterações  de  paisagem  da  área  de 

drenagem das diferentes sub­bacias da bacia do Rio Doce. Particularmente para o 

segundo  objetivo,  hipotetizamos  que  quanto  maior  o  nível  de  degradação  da  sub­

bacia,  maior  a  frequência  de  ocorrência  e  a  riqueza  de  espécies  não  nativas  de 

peixes.  Em  virtude  da  lacuna  de  conhecimento  acerca  dos  peixes  não  nativos, 

sobretudo de  informações em macroescala, este estudo pretende contribuir para o 

planejamento de ações de manejo e controle dos peixes não nativos, além de poder 

contribuir para a formulação de políticas públicas para a região. 

2 MÉTODOS 

2.1.Área de estudo e delimitação da unidade amostral  

A  bacia  do  Rio  Doce  pertence  à  ecoregião  de  água  doce  do  nordeste  da 

mata atlântica (Abell et al., 2008), apresentando uma área de drenagem de 83 400 
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km², da qual grande parte pertence ao estado de Minas Gerais, e a região do baixo 

Rio Doce ao estado do Espirito Santo. O Rio Doce nasce nas serras da Mantiqueira 

e do Espinhaço  ­ MG, abrangendo 853 km de extensão da cabeceira  –  a  foz,  em 

Regência – ES.  No passado, a bacia era coberta em sua maior parte por vegetação 

nativa com Campos de Altitude (na Serra do Caparaó, Serra do Espinhaço e Serra 

da Mantiqueira), Floresta Estacional Semidecidual e o predomínio da Mata atlântica 

(Coelho et al.,  2009), sendo um dos biomas mais degradados do Brasil  devido ao 

longo histórico de colonização e intensa ocupação do solo. 

Recentemente,  as  bacias  hidrográficas  vêm  se  tornando  uma  unidade 

territorial  na  gestão  dos  recursos  hídricos  e  políticas  públicas  referentes  ao  meio 

ambiente  (Carvalho,  2020).  A  divisão  em  ottobacias,  método  proposto  pelo 

engenheiro hidrólogo Otto Pfafstetter, hierarquiza as redes de drenagem refletindo a 

topologia em sua codificação. O primeiro passo desse método é o delineamento do 

principal curso d’agua, de maior contribuição. A partir da foz deste curso, agrega­se 

a cada confluência o trecho de maior contribuição, definindo assim o curso d’agua 

principal – a montante, que neste caso é o Rio Doce. Posteriormente, são definidos 

os  quatro  maiores  tributários  desse  curso  principal,  levando  em  conta  a  área  de 

drenagem, que são numerados de jusante a montante com números pares (2,4,6,8). 

Os cinco trechos restantes que contribuem diretamente para o curso d’agua principal 

são  denominadas  interbacias  e  numeradas  com  dígitos  ímpares  (1,3,5,7,9)  (ANA, 

2007).  A  unidade  amostral  utilizada  no  presente  estudo  foi  a  de  sub­bacias 

ottocodificadas  nível  7  da  Hydrosheds  (Figura  1),  que  é  uma  série  de  camadas 

poligonais que representam as delimitações de sub­bacias em escala global, e leva 

em  consideração  a  topologia  da  área  (Lehner  &  Grill,  2013).  As  métricas  de 

paisagem  foram  utilizadas  na  forma  de  proporção  para  amenizar  o  efeito  das 

diferenças de área entre as sub­bacias, que variaram de 43 a 8823 hectares. 
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Figura 2. Bacia do Rio Doce classificada em nível 7 de detalhamento pelo método Otto Pfafstetter. 
Os  números  representam  os  dois  últimos  dígitos  da  classificação.  Algumas  sub­bacias  foram 
excluídas  das  análises,  devido  à  falta  de  amostragem,  sendo  utilizadas  41  sub­bacias  no  total.  A 
legenda traz os códigos seguido pelos rios de principal contribuição de cada sub­bacia. 

2.2 Banco de dados da ictiofauna 

A  lista  de  espécies  de  peixes  não  nativos  para  a  Bacia  do  Rio  Doce  foi 

inventariada  através  de  uma  pesquisa  bibliográfica  dos  estudos  publicados para  a 

região,  utilizando  as  seguintes  palavras­chave,  segundo  Gubiani  et  al.  (2018): 

(Neotropical)  AND  (fish*)  AND  (species)  AND  (inva*  OR  alien  OR  exotic  OR  non­

native OR non­indigenous OR introduced) AND (aquatic OR freshwater OR reservoir 

OR lake OR stream OR river OR lagoon OR floodplain OR wetland). Posteriormente 

consultamos  especialistas  para  verificarmos  a  consistência  na  identificação 

taxonômica de cada espécie registrada. Também foi utilizado o banco de dados de 

peixes não nativos do Brasil,  realizado através de uma compilação de artigos que 

relatam registros dos peixes não nativos para todo o território nacional (Frederico et 

al.,  em  preparação).  Consideramos  aqui  espécies  não  nativas  qualquer  peixe  que 
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não esteja distribuído em sua ecorregião de origem (sensu Abell et al., 2008), tanto 

alóctones  (de  outras  bacias  hidrográficas  brasileiras),  como  exóticas  (de  outros 

países). Em seguida, obtivemos as coordenadas geográficas das ocorrências para 

cada  espécie  já  registrada,  através  dos  bancos  de  metadados  mundiais  GBIF 

(Global  Biodiversity  Information  Facility)  e  SPLINK  (Species  Link),  além  de 

informações não publicadas advindas de relatórios de consultoria. Pontos duplicados 

ou  com  coordenadas  erradas  foram  excluídas.  Os  registros  de  algumas  espécies, 

como  Hypophtalmichthys  molitrix,  Hypophthalmichthys  nobis,  e  Micropterus 

salmoides,  foram  obtidos  da  literatura,  mas  não  encontramos  suas  coordenadas 

geográficas, portanto, não foram utilizadas nas análises.  

As  classificações  taxonômicas  de  todas  as  espécies  foram  conferidas  e 

atualizadas  de  acordo  com  Fricke  et  al.  (2020),  sendo  excluídas  as  espécies 

duvidosas  ou  com  erros  de  identificação.  Para  minimizar  o  efeito  das  lacunas  de 

amostragem, localizadas principalmente em regiões de difícil acesso e ausência de 

coletas, contrastamos os pontos dos peixes não nativos com todos os  registros de 

peixes  (nativos  e  não  nativos)  já  amostrados  para  a  bacia  (obtidos  também  pelo 

GBIF  e  SPLINK).  Em  seguida,  excluímos  das  análises  as  sub­bacias  que  não 

apresentaram registros de peixes não nativos por falta de amostragem. Assumimos 

que o uso desse  tipo de  fonte de dados apresenta desvantagens, como a  falta de 

informações sobre esforço amostral, e – mesmo os vieses oriundos das lacunas de 

coleta,  já  reconhecidos  por  outros  estudos  (Sánchez­Fernandes  et  al.,  2008). 

Todavia, as múltiplas fontes de dados representam as distribuições mais completas 

possíveis para a bacia do Rio Doce. Portanto, consideramos neste estudo que nos 

locais  onde  uma  espécie  não  foi  registrada  ela  está  ausente  de  fato  e,  uma  vez 

registrada no passado, pressupõe­se sua ocorrência no  tempo  presente. Após  tais 

passos  metodológicos,  o  número  total  de  sub­bacias  a  serem  utilizadas  como 

unidade amostral foi de 41 (Figura 1). 

Para cada sub­bacia,  registramos as ocorrências, e quantificamos a  riqueza 

total de espécies não nativas, assim como o número de espécies por vetor principal 
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de  introdução  (i.e.,  aquarismo,  aquicultura,  pesca­esportiva,  isca  viva,  ou 

desconhecido). As informações sobre vetor de introdução mais comum das espécies 

foram obtidas em Gubiani et al. (2018) e consulta com especialistas. Essas métricas 

foram  utilizadas  separadamente  como  variáveis  resposta  nas  análises 

subsequentes.  O  mapa  de  densidade  de  Kernel  foi  utilizado  para  quantificar  a 

agregação  de  pontos  de  ocorrência  de  peixes  não  nativos  dentro  de  um  raio  de 

influência (Bergamaschi, 2010). 

2.3 Dados do habitat em escala de bacia hidrográfica 

A  ecologia  de  paisagem  é  uma  área  do  conhecimento  que  pode  ser 

entendida  como  a ecologia  das  interações espaciais  de mosaicos  e  gradientes da 

paisagem  sobre  os  processos  ecológicos  (Metzger,  2001).  Embora  a  ecologia  da 

paisagem tenha sido tradicionalmente pensada para ambientes terrestres, muito se 

tem a acrescentar aos estudos de sistemas aquáticos, devido à forte contribuição da 

estrutura da paisagem  terrestre  circundante para características  físicas e químicas 

dos corpos d’agua (Hansen & Di Castri, 1992; Wiens, 2002; Brejão et al., 2021).  

As informações de uso e ocupação do solo (UOS) (Figura 2) utilizadas como 

variáveis preditoras em escala de paisagem foram obtidas através do MAPBIOMAS 

(https://mapbiomas.org/colecoes­mapbiomas­1?cama_set_language=pt­BR).  Foram 

utilizados  mapas  no  formato  matricial  (pixel  de  30  x  30  m),  produzidos  a  partir  da 

classificação pixel a pixel de imagens dos satélites Landsat, coleção 6 de 2020. Com 

auxílio  do  Google  Earth  Engine,  por  meio  dos  Toolkits  (algoritmos  prontos) 

exportamos a camada raster e a tabela com as proporções das classes de UOS para 

a geometria escolhida (cada sub­bacia). Posteriormente, as classes de UOS foram 

agrupadas em: agropecuária (i.e., pastagem, agricultura, silvicultura e mosaicos de 

agricultura  e  pastagem),  mineração,  área  urbana,  e  área  natural  (i.e.,  floresta  e 

formação  natural  não  florestal)  (Tabela  1).  Em  seguida,  a  área  (km²)  de  cada 

categoria  foi  transformada  em  proporção  para  cada  sub­bacia.  Obtivemos  dados 

georreferenciados da malha rodoviária da bacia (Figura 3) através do Plano Nacional 

de Logística de Transporte (Brasil, 2007), que inclui estradas e rodovias principais, e 

https://mapbiomas.org/colecoes-mapbiomas-1?cama_set_language=pt-BR
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calculamos a métrica de densidade de rodovias (m/área) utilizando o Quantum Gis 

(QGIS).  

Também obtivemos as variações das classes entre os anos de 1985 e 2020, 

transformadas em proporções. Tal métrica oferece uma perspectiva temporal sobre 

as informações de UOS, pois vai além dos dados do presente, que podem ter uma 

capacidade  preditiva  limitada em  relação ao  histórico  de  mudanças  (Ernoult  et  al., 

2006). Uma sub­bacia pode ter um alto valor de proporção pra determinada classe 

no presente, mas uma variação pequena nas últimas décadas, o que significa que o 

processo  de  mudança  de  uso  e  ocupação  do  solo  já  aconteceu  há  tempos  atrás. 

Pode­se,  assim,  identificar  efeitos  do  legado  histórico  do  UOS  (Uezu  &  Metzger, 

2016),  um  fator  importante  considerando  que  as  comunidades  aquáticas  não 

respondem apenas imediatamente a mudanças na paisagem (Harding et al., 1998).   

As  variáveis  preditoras  de  uso  do  solo  foram  escolhidas  com  o  intuito  de 

serem indicadoras do grau de antropização das sub­bacias. Pressupõe­se que pelo 

fato  de  cada  sub­bacia  ser  delimitada  pelos  interflúvios  (áreas  mais  elevadas  que 

servem como divisores de água) os efeitos generalizados das classes de  UOS da 

sub­bacia estariam  influenciando como um  todo, devido ao escoamento superficial 

dentro desses limites, que culminam na calha dos principais cursos d’agua. 

As classes de uso pastagem, agricultura e silvicultura, foram agrupadas em 

agropecuária,  pois  tais  atividades  compartilham  alguns  efeitos  semelhantes, 

principalmente em relação à retirada da vegetação nativa e substituição por outras 

culturas vegetais e gramíneas, sujeitas à colheitas e/ou queimadas periódicas, que 

expõe o solo a erosões, desgaste, entre outros, gerando efeitos sinergéticos difíceis 

de  separar.  Além  disso,  tais  práticas  muitas  vezes  coexistem,  sendo  comum,  por 

exemplo,  que  áreas  de  pecuária  estejam  associadas  ao  plantio  de  milho  e  outras 

culturas para suplementação da alimentação das criações, que por sua vez fornece 

o adubo através do esterco (Bonani et al., 2017). É observada também a transição 

da  ocupação  do  solo  de  vegetação  natural  para  agricultura,  que  por  sua  vez,  ao 
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exaurir os nutrientes do solo, é substituída pela pecuária (Fujisaka et al., 1996; Murty 

et al., 2012). 

 
 
Tabela 1. Classes de uso e cobertura do solo e sua reclassificação por grupos de maior abrangência. 

Grupos  Classes de uso e 
ocupação do solo  Descrição 

Área natural 
Floresta  Formação  florestal,  savânica,  mangue  e  restinga 

arborizada. 
Formação natural não 

florestal 
Área  pantanosa,  formação  campestre,  apicum, 
afloramento rochoso. 

Agropecuária 

Pastagem  Áreas de gramíneas utilizadas para o pastoreio. 

Agricultura  Lavouras  temporárias  e  perenes  (e.g.,  soja,  cana­de­
açúcar, arroz, café, entre outras). 

Silvicultura  Plantações de eucalipto. 
Mineração  Área não vegetada  Áreas com ocupação do solo referente à mineração. 
Área urbana  Área não vegetada  Áreas com ocupação do solo referente à urbanização. 
 

 

 

 

 

 

 
 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura  2.  Uso  e  cobertura  do  solo  das  41  sub­bacias  do  Rio  Doce,  representando  as  classes 
agrupadas que foram utilizadas neste estudo (área natural, agropecuária, mineração, área urbana). 
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Figura 3.  Mapa da malha rodoviária das 41 sub­bacias do Rio Doce, adquiridas do Plano Nacional 
de Logística e Transporte, 2007. 

Dados  espaciais  dos  reservatórios  hidrelétricos  foram  obtidos  na  ANEEL 

(Agência  Nacional  de  Energia  Elétrica),  através  do  AHE  ­  Mapa  dos 

Empreendimentos de Aproveitamento Hidrelétricos  (Estágio da usina),  que contém 

as  coordenadas  geográficas  de  todos  os  empreendimentos  hidrelétricos  do  Brasil. 

Consideramos Usina Hidrelétrica (UHE) e Pequena Central Hidrelétrica (PCH) com o 

mesmo  peso  para  o  cálculo  de  densidade  de  hidrelétricas  (Figura  4).  Apesar  de 

proporcionalmente o tamanho dos empreendimentos serem diferentes, a capacidade 

geradora  do  reservatório  não  está  necessariamente  relacionada  ao  seu  tamanho, 

que  pode  variar  de  acordo  com  a  geomorfologia  do  seu  entorno.  Além  disso, 

estudando 70 reservatórios brasileiros, Pereira et al. (2018) não encontraram relação 

significativa  entre  a  área  do  reservatório  e  a  riqueza  de  espécies,  dessa  forma 
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decidimos  igualar  os  pesos  dos  barramentos  hidrelétricos  neste  estudo.  Para  o 

cálculo de densidade de  reservatórios  foi utilizado a  soma  total  de pontos da sub­

bacia pela sua área (km²), calculada com o auxílio do QGIS.  
 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

Figura 4. Mapa dos empreendimentos hidrelétricos já implantados na bacia do Rio Doce. 

2.4 Análises estatísticas 

Inicialmente,  testamos  a  multicolinearidade  entre  as  variáveis  preditoras,  a 

partir  da  correlação  de  Pearson  (Material  Suplementar  1).  Consideramos  alta 

multicolinearidade  quando  um  par  de  variáveis  apresentou  |r|  >  0.5  (Zuur  et  al., 

2009).  Nesse  caso,  selecionamos  apenas  uma  delas para  compor  o  modelo  de 

regressão.  As  variáveis  selecionadas  foram  aquelas  com  menor  número  de 

correlações  entre  os  pares,  ou  seja,  a  variável  que  carrega  mais  informações 

independentes comparativamente com as outras. As variáveis preditoras utilizadas 

para  compor  o  modelo  foram:  proporção  de  agropecuária  (agro),  variação  da 

agropecuária  entre  1985  a  2020  (vpagro),  variação  da  área  urbana  entre  1985  a 
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2020 em proporção (vpurbana) e km² (vurbana), densidade de rodovias (rodovia) e 

densidade de hidrelétricas (hidro) (Tabela 2). 

Como  as  variáveis  preditoras  apresentam  unidades  de  medidas  distintas, 

padronizamos os valores utilizando a função scale do pacote ‘base’ do software R (R 

version 4.0.0; R Core Team, 2020). Usamos os GLM's (Generalized Linear Models) 

para avaliar o suporte às principais hipóteses relacionando cada variável resposta ao 

conjunto de variáveis preditoras, assumindo a distribuição binomial negativa. Esses 

modelos  são  utilizados  quando  os  resíduos  apresentam  distribuição  diferente  da 

normal (Gausiana). As variáveis respostas utilizadas foram: número de registros de 

ocorrências  (ocorr),  riqueza  total  de  peixes  não­nativos  (riquezaNN),  riqueza  por 

vetor  de  introdução  (pescaesportiva,  aquicultura,  aquarismo,  iscaviva  e 

desconhecido)  (Tabela  2).  A  importância  das  variáveis  preditoras  em  explicar  as 

variáveis  resposta  foi  avaliada  a  partir  da  estatística  Wald’z,  que  apresenta 

associação com valores de probabilidade (p). A importância das variáveis preditoras 

também  foi  investigada a partir  do  teste de  taxa de probabilidade  (do  inglês  LRT), 

mas encontramos resultados similares àqueles obtidos pelo Wald’z.  Utilizamos 

gráficos parciais para representar graficamente a relação entre as variáveis resposta 

e preditoras. Esse tipo de gráfico é comum em análises de regressão múltipla, pois 

as variáveis são correlacionadas entre si dentro da análise e seus efeitos precisam 

ser controlados (Fox & Weisberg, 2019). 

Ademais,  testamos  a  autocorrelação  espacial  nos  resíduos  dos  modelos 

significativos calculando o índice de Moran e seus valores de p. O índice de Moran é 

uma  medida  de  correlação  padronizada  que  varia  de  ­1  a  1,  sendo  os  valores 

próximos  a  zero  indicativos  de  aleatoriedade  espacial.  A  estrutura  espacial  de  um 

conjunto de dados é representada em forma de uma matriz de pesos espaciais W, 

de dimensão igual a n unidades de área consideradas (neste caso, 41 sub­bacias). 

Para nossa matriz de peso, utilizamos o critério de distância hidrológica (km), como 

forma de  representar os padrões espaciais de distribuição dos peixes ao  longo de 

uma  rede  hidrográfica  (Landeiro  et  al.,  2011).  Utilizamos  então  uma  matriz  de 
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ponderação  espacial  com  o  inverso  da  distância  hidrológica  entre  pares  de  sub­

bacias como pesos (Salgueiro et al., 2021). Cada sub­bacia foi identificada com um 

ponto (centroide) e posteriormente, com o auxílio do complemento qneat3 do QGIS, 

calculamos o inverso da distância hidrológica par a par, ou seja, o inverso do menor 

trajeto pelo curso da hidrografia entre os centroides de cada par (Dray et al., 2006). 

Por  meio  do  teste  de  pseudo­significância  identificamos  se  o  valor  do  Índice  de 

Moran  foi  significativo,  ou  seja,  se  houve  autocorrelação  espacial  positiva  ou 

negativa.  Aqueles  significativos  não  puderam  seguir  com  a  regressão  clássica 

devido  à  quebra  de  pressuposto.  Para  tal,  utilizamos  regressões  espaciais,  que 

levam em consideração o efeito do espaço nas análises. Quando a autocorrelação 

espacial  foi  detectada,  construímos  os  mapas  de  autovetores  de  Moran  (MEM  ­ 

Moran Eigenvectors Maps)  calculados a partir  da distância hidrológica. Os vetores 

espaciais são relacionados com a estrutura espacial da área de estudo (Blanchet et 

al.,  2008),  e  incluídos  aqueles  MEM’s  significativos  como  variáveis  preditoras  em 

modelos de regressão múltipla para controlar a autocorrelação espacial. Depois de 

incluir  MEM’s  nos  modelos,  a  autocorrelação  espacial  (valores  de  Moran)  foi 

corrigida dos modelos residuais. Todas as análises foram conduzidas no ambiente R 

(R  Core  Team,  2020),  utilizando  os  pacotes  vegan,  spdep,  adegraphics,  mem, 

adespatial, MASS, lme4.   
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Tabela 2. Código das  variáveis  resposta e  preditoras com seus  respectivos significados e cálculos 
utilizados na sua obtenção. *Variáveis colineares que foram descartadas do modelo. 

Variáveis  Significado 

riquezaNN  Riqueza de espécie de peixes não nativos 

ocorr  Número total de pontos de ocorrencia 

pesca esportiva  Número de peixes apreciados na pesca esportiva 

aquicultura  Número de peixes comumente utilizados para a aquicultura 

aquarismo  Número de peixes apreciados pelo aquarismo 

iscaviva  Número de peixes com uso de isca viva 

desconhecido  Número de peixes que não se sabe o vetor principal da introdução 

rodovia  Densidade de rodovias obtida pela distância total em km/área total da sub­
bacia 

urbana*  Proporção de área urbana atual em relação a área total da sub­bacia 

hidro  Densidade de hidroelétricas, obtida pelo nº de hidrelétricas /área total da 
sub­bacia 

vpagro  Variação da proporção de agropecuária entre os anos de 1985 ­ 2020 

vnatural*  Variação da área natural em hectares entre os anos de 1985 ­2020 

vpnatural*  Variação da proporção de área natural entre os anos de 1985 ­ 2020 

vagro*  Variação da área ocupada por agropecuária em hectare entre os anos de 
1985 ­2020 

agro  Proporção ocupada pela agropecuária atual em relação à área total da sub­
bacia 

natural*  Proporção de área natural atual em relação ao total da sub­bacia 

vurbana  Variação de área urbana em hectare entre os anos de 1985 ­ 2020 

vpmin*  Variação da proporção de área ocupada pela mineração entre os anos de 
1985­ 2020 

mine*  Proporção de área ocupada por mineração atual em relação à área total da 
sub­bacia 

vpurbana  Variação da proporção de área urbana entre os anos de 1985 a 2020 

vmin*  Variação da área ocupada por mineração em hectares entre os anos de 
1985 a 2020 

área*  Área total da sub­bacia em hectare 
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3 RESULTADOS 

3.1 Padrões gerais de ocorrência e riqueza de espécies não nativas 

Foram  registradas  35  espécies  de  peixes  não­nativos,  pertencentes  a  17 

famílias  e  6  ordens,  sendo  23  delas  alóctones  e  12  exóticas  (Tabela  3).  No  total, 

foram  encontrados  1040  registros  (pontos  de  ocorrência)  para  as  41  sub­bacias 

(Figura 5). A ordem Characiformes foi a mais representativa, com 34.3% dos pontos 

de  ocorrência  totais,  seguida  de  Siluriformes  (29.9%),  Cichliformes  (23,7%), 

Cyprinodontiformes (15,9%), e Cypriniformes e Perciformes, ambas com menos de 

1,5%.  As  espécies  com  maior  número  de  ocorrências  foram  o  lebiste  Poecilia 

reticulata  (144),  a  piabinha  Knodus  moenkhausii  (95),  o  tamboatá  Hoplosternum 

littorale  (78),  o  mandi  Pimelodus  maculatus  (71),  e  a  tilápia­do­Nilo  Oreochromis 

niloticus  (63).  As  espécies  H.  littorale,  Pygocentrus  nattereri,  P.  reticulatta  e  K. 

moenkhausii  foram  registradas  em  metade  das  sub­bacias,  enquanto  algumas 

espécies como a corvina Plagioscion squamosissimus, o bagre­americano  Ictalurus 

punctatus,  o  jaguar  Parachromis  managuensis,  e  o  peixe­espada  Xiphophorus 

hellerii,  tiveram registros em apenas um ponto de ocorrência. Em apenas seis sub­

bacias  (44,  49,  63,  67,  93  e  94)  não  houve  registro  de  ocorrência  de  peixes  não­

nativos, mesmo já havendo registros de coletas da ictiofauna para esses locais. 

Após  consulta  a  especialistas,  as  espécies  catalogadas  como  Cichla 

monoculus, C. pinima e C. ocellaris, foram consideradas Cichla kelberi, assim como 

Pygocentrus piraya, que foi considerada aqui como P. nattereri.  

Os valores de riqueza de espécies não nativas de peixes variaram entre 0 e 

18 (média = 4,92; DP = 4,13), e o número de ocorrências totais entre 0 e 144 (média 

=  11,59;  DP  =  18,30)  entre  as  diferentes  sub­bacias.   A partir  do mapa  de Kernel 

(Figura  6),  nota­se  maior  incidência  de  registros  de  espécies  não  nativas  na  sub­

bacia  50  (Rio  Corrente­Grande  e  o  Suaçuí­pequeno),  a  qual  apresentou  também 

maior riqueza de espécies (15 espécies).  
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Tabela  2.  Lista  de  espécies  de  peixes  não  nativos  registradas  da  Bacia  do  Rio  Doce.*  Espécies 
excluídas das análises devido à falta de informação de coordenadas geográficas. 

Espécie  Nome 
popular  Origem 

Vetor de 
introdução 
principal 

Referências  Obs 

Astronotus crassipinnis  Apaiari  Alóctone  Aquarismo 
Latini et al., 2004; Fragoso­
Moura et al., 2016; Bueno et 
al., 2021. 

Citado 
como  
A. 
ocellatus  

Brycon amazonicus  Matrinxã  Alóctone  Aquicultura  Bueno et al., 2021    

Cichla kelberi  Tucunaré­
amarelo  Alóctone  Pesca 

Esportiva 

Latini & Petrere, 2004; Pinto­
Coelho et al., 2008; Oliveira, 
2011; Silva et al., 2012; 
Fragoso­Moura et al., 2016; 
Sarmento­Soares et al., 
2017*; Bueno et al., 2021. 

Citado 
como  
C. pinima,  
C. 
monoculu
s e C. 
ocellaris 

Clarias gariepinus  Bagre­
Africano  Exótica  Aquicultura 

Alves et al.; 1999; Latini et 
al., 2004; Giacomini et al., 
2011; Vieira, Pompeu & 
Baumgratz, 2011; Silva et al., 
2012; Fragoso­Moura et al., 
2016; Bueno et al., 2021. 

 

Colossoma macropomum x 
Piaractus mesopotamicus  Tambacu  Alóctone  Aquicultura 

Latini et al., 2004; Vieira, 
2010; Vieira, Pompeu & 
Baumgratz, 2011; Bueno et 
al., 2021. 

Híbrido, 
citado 
como 
espécies 
separadas 

Coptodon rendalli  Tilápia­do­
Congo  Exótica  Aquicultura 

Vieira, 2006; Alves et al., 
2007; Vieira, Pompeu & 
Baumgratz, 2011; Santos et 
al., 2012; Vieira et al., 2015; 
Bueno et al., 2021. 

 

Ctenopharyngodon idella  Carpa­
Capim  Exótica  Aquicultura 

Oliveira, 2011; Alves et al., 
2007; Vieira, 2010; Bueno et 
al., 2021.   

Cyprinus carpio  Carpa­
comum  Exótica  Aquicultura 

Alves et al., 2007; Vieira, 
2010; Vieira, Pompeu & 
Baumgratz, 2011; Vieira et 
al., 2015; Bueno et al., 2021 

 

Hoplosternum littorale  Tamboatá  Alóctone  Isca­viva 
Silva et al., 2012; Fragoso­
Moura et al., 2016; Sarmento­
Soares et al., 2017; Bueno et 
al., 2021 

 

Hyphessobrycon eques  Mato­
grosso  Alóctone  Aquarismo 

Alves et al., 2007; Vieira 
2010; Sarmento­Soares et 
al., 2017; Bueno et al., 2021   

Hypophthalmichthys molitrix*  Carpa­
prateada  Exótica  Aquicultura  Vieira, 2010, Bueno et al., 

2021   

Hypophthalmichthys nobilis*  Carpa­
cabeçuda  Exótica  Aquicultura  Alves et al., 2007; Vieira, 

2010; Bueno et al., 2021   

Ictalurus punctatus  Bagre­
americano  Exótica  Aquicultura  Vieira, 2010; Thomé et al., 

2021; Bueno et al., 2021   

Knodus moenkhausii  Piaba  Alóctone  Desconhecido 
Vieira et al., 2015; Souza, 
Oliveira & Pereira, 2015; 
Salvador et al., 2018; Bueno 
et al., 2021 

 

Lepomis gibbosus  Peixe­sol  Exótica  Pesca 
Esportiva 

Alves et al., 2007; Vieira, 
2010; Santos et al., 2012; 
Vieira et al., 2015; Sarmento­  
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Soares et al., 2017; Bueno et 
al., 2021 

Lophiosilurus alexandri  Pacamã  Alóctone  Pesca 
Esportiva 

Alves et al., 2007; Vieira 
2010; Silva et al., 2012; 
Salvador et al., 2018; Bueno 
et al., 2021 

 

Megaleporinus obtusidens  Piapara  Alóctone  Aquicultura  Silva et al., 2012; Bueno et 
al., 2021 

Citado 
como  
M. 
elongatus 

Megaleporinus 
macrocephalus  Piaussu  Alóctone  Aquicultura  Alves et al., 2007; Vieira, 

2010; Bueno et al., 2021   

Metynnis lippincottianus  Pacu­CD  Alóctone  Aquarismo 
Alves et al., 2007; Vieira, 
Pompeu & Baumgratz, 2011; 
Sarmento­Soares et al., 
2017; Bueno et al., 2021 

 

Micropterus salmoides  Black­bass  Exótica  Pesca 
Esportiva 

Alves et al., 2007; Vieira, 
2010   

Oreochromis niloticus  Tlápia­do­
Nilo  Exótica  Aquicultura 

Latini et al., 2004; Alves et 
al., 2007; Vieira, 2010; Vieira, 
Pompeu & Baumgratz, 2011; 
Sarmento­Soares et al., 
2012; Vieira et al., 2015 

 

Parachromis managuensis  Jaguar  Exótica  Aquarismo  Barros et al., 2012; Bueno et 
al., 2021   

Pimelodus maculatus  Mandi­
amarelo  Alóctone  Pesca 

Esportiva 
Alves et al., 2007; Vieira 
2010; Silva et al., 2012; 
Bueno et al., 2021   

Peckoltia aff. multispinis  Cascudo­
barbadinho  Alóctone  Aquarismo  Sarmento­Soares et al., 

2017; Bueno et al., 2021 

Citado 
como 
Ancistrus 
sp.  

Plagioscion squamosissimus  Corvina  Alóctone  Aquicultura  Barros et al., 2012   

Poecilia reticulata  Lebiste  Alóctone  Aquarismo 
Vieira, Pompeu & Baumgratz, 
2011, Sarmento­Soares et 
al., 2012; Bueno et al., 2021; 
Santos & Britto, 2021 

 

Pogonopoma wertheimeri  Cascudo­
preto  Alóctone  Desconhecido 

Alves et al., 2007; Vieira 
2010; Sarmento­Soares et 
al., 2012   

Prochilodus argenteus  Curimatã­
pacu  Alóctone  Aquicultura  Alves et al., 2007; Sarmento­

Soares et al., 2012   

Prochilodus spp. "costatus­
lineatus"  Curimbatá  Alóctone  Aquicultura 

Alves et al., 2007; Vieira 
2010; Silva et al., 2012; 
Salvador et al., 2018; 
Oliveira, 2011 

Citado 
como 
P.lineatus 

Pseudoplatystoma 
reticulatum x 
Pseudoplatystoma 
corruscans 

Pincachara  Alóctone  Aquicultura  Alves et al., 2007; Vieira 
2010; Bueno et al., 2021  Híbrido 

Pterygoplichthys ambrosettii  Cascudo­
abacaxi  Alóctone  Aquarismo  Bueno et al., 2021   

Pygocentrus nattereri  Piranha­
vermelha  Alóctone  Pesca 

Esportiva 

Fragoso­Moura et al., 2016; 
Alves et al., 2007; Vieira 
2010; Silva et al., 2012; Belei 
et al., 2012 

Citado 
como  
P. piraya 

Salminus brasiliensis  Dourado  Alóctone  Pesca 
Esportiva 

Alves et al., 2007; Vieira 
2010; Silva et al., 2012   

Xiphophorus helleri  Peixe­
espada  Exótica  Aquarismo  Alves et al., 2007; Vieira 

2010;   
Pseudoplatystoma sp. x  Jundiara  Alóctone  Aquicultura  Comunicação pessoal com   Registro 
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Leiarius marmoratus  T. Pessali  inédito 
 

Figura 5. Pontos de ocorrência de  todas as espécies de peixes não nativos em 41 diferentes sub­
bacias da Bacia do Rio Doce. 

 
Figura 6. Mapa de Kernel com estimativas da densidade dos pontos de ocorrência dos peixes não 
nativos em 41 sub­bacias da bacia do Rio Doce. 
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3.2 Vetores de introdução  
O  vetor  de  introdução  de  peixes  com  maior  número  de  registros  foi  o 

aquarismo,  seguido  por  aquicultura,  pesca  esportiva,  isca­viva  e  desconhecido 

(Figura  7).  Em  termos  de  riqueza  de  espécies,  o  vetor  de  introdução  com  mais 

peixes  não­nativos  foi  aquicultura  (15  espécies;  Figuras  8,  9  e  10),  seguida  por 

aquarismo  (8  espécies;  Figura  11),  e  pesca­esportiva  (6  espécies;  Figura  12).  As 

espécies  restantes  foram  categorizadas  em  isca­viva  e  uso  típico  desconhecido 

(Figuras 13, 14). 

 
Figura 7. Número de registros de ocorrências de peixes não­nativos por vetor de introdução principal 
nas 41 sub­bacias do Rio Doce. 
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Figura 8. Mapa dos registros de 15 espécies de peixes não nativos relacionados à aquicultura nas 41 
sub­bacias do Rio Doce. (Parte 1) 

 
Figura 9. Mapa dos registros de 15 espécies de peixes não nativos relacionados à aquicultura nas 41 
sub­bacias do Rio Doce. (Parte 2) 
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Figura 10. Mapa dos registros de 15 espécies de peixes não nativos relacionados à aquicultura nas 
41 sub­bacias do Rio Doce. (Parte 3) 
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Figura 11. Mapa dos registros de peixes não nativos relacionados ao aquarismo nas 41 sub­ bacias 
do Rio Doce. 
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Figura 12. Mapa dos registros de peixes não nativos relacionados à pesca­esportiva nas 41 sub­ 
bacias do Rio Doce.   

Figura 13. Mapa dos registros do Hoplosternum littorale, relacionada ao vetor isca viva. 
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Figura 14. Mapa dos registros de peixes não­nativos no qual é desconhecida a causa da introdução 
nas 41 sub­bacias do Rio Doce. 

 

3.3 Relações da ictiofauna não nativa com as alterações da paisagem 

Para  as  proporções  de  UOS,  as  sub­bacias  de  maiores  valores  em  cada 

classe  foram:  15  (trecho  do  baixo  Rio  Doce)  com  25%  de  área  urbana  e  maior 

densidade de rodovias (0,04 km/área da sub­bacia); 39 (trechos do médio Rio Doce) 

com 83% de agropecuária; 80 (Rio Piracicaba) com 1,3% de mineração; e 31 (baixo 

Rio doce) com maior densidade de hidrelétricas (0,015 unidades/área da sub­bacia). 

Para as variações de uso do solo entre os anos de 1985 e 2020, proporcionalmente, 

a  sub­bacia  33  (baixo  Rio  Doce)  foi  a  que  mais  perdeu  área  natural,  com  13,7% 

convertidos em área de agropecuária. A sub­bacia 80 (Rio Piracicaba) também teve 

o maior aumento na variação da proporção de área urbana, com 12,4%, e a 50 (Rio 

Corrente­Grande e Suaçuí­Pequeno) com 0,9% de área de mineração.  
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A  riqueza  total  de  peixes  não  nativos  variou  em  função  do  aumento  da 

proporção  de  área  ocupada  pela  agropecuária  (F(1,34)=2,58,  p=0,009,  r²=0.1946; 

Figura  15).  Por  outro  lado,  não  foram  observadas  relações  significativas  com  as 

demais categorias de UOS e densidade de hidrelétricas e rodovias (Figura 16).  
 

 

Figura 15. Regressão parcial do efeito padronizado da porcentagem de agropecuária e a riqueza total 
de espécies de peixes não nativos entre as 41 sub­bacias na bacia do Rio Doce.  Os efeitos parciais 
(resíduos) são calculados após excluir os efeitos de todas as outras variáveis preditoras do modelo 
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Figura  16.  Regressão  parcial  do  efeito  padronizado  da  variação  da  proporção  de  agropecuária, 
variação da proporção de área urbana, variação da área urbana em hectare, densidade de rodovias e 
densidade  de  hidrelétricas  sobre  a  riqueza  total  de  peixes  não  nativos  das  41  sub­bacias  do  Rio 
Doce.  Os  efeitos  parciais  (resíduos)  são  calculados  após  excluir  os  efeitos  de  todas  as  outras 
variáveis preditoras do modelo. (Valores da estatística na Tabela 4). 
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Tabela 3. Resultados dos modelos de  regressão múltipla entre variáveis  relacionadas a alterações da paisagem e peixes não nativos da 
bacia  do  Rio  Doce.  As  relações  significativas  (p  <  0,05)  estimadas  a  partir  dos  testes  de  razão  de  verossimilhança  estão  em  negrito. 
Estimativas  (E),  intervalo  de  confiança  de  95%  e  valores  de  p  dos  modelos  de  regressão  múltipla  para  as  variáveis  resposta  estimadas 
usando a riqueza total (riquezaNN), e pontos de ocorrências de peixes não nativos (ocorrências), além da riqueza de peixes de acordo com o 
principal vetor de introdução: pesca esportiva, aquicultura, aquarismo, isca viva e desconhecido. 

 

Variáveis 
(X,Y) 

aquicultura  aquarismo  iscaviva  desconhecido  pesca 
esportiva  riquezaNN  ocorrências 

E  p  E  p  E  p  E  p  E  p  E  p  E  p 

Intercepto  0,31     (­
0,20 – 0,60)  0,31  ­0,17 (­0,54 

– 0,14)  0,31  ­1,10  (­2,41 
– ­0,45) 

> 
0,01 

0,88 (1,47 – 
0,42) 

> 
0,01 

­0.26 (­0.69 
– 0.10)  0.19  1,37 (1,09 – 

1,65) 
> 
0,01 

2,83 (2,48 – 
3,25) 

> 
0,01 

agro 
pecuaria 

0,62 (0,15 – 
1,13) 

> 
0,01 

0,16  (­0,18 
– 0,53)  0,37  0,63 (0,07 – 

1,28)  0,03  ­0,18 (­0,66 
– 0,29)  0,44  0.67 (0.24 – 

1.16) 
> 
0,01 

0,40 (0,09 – 
0,72) 

> 
0,01 

0,40  (­0,04 
– 0,83)  0,06 

variacao
p 
agro 

­0,17 (­0,64 
– 0,27)  0,43  ­0,28 (­0,74 

– 0,11)  0,18  ­0,11 (­0,63 
– 0,33)  0,71  ­0,06 (­0,68 

– 0,47)  0,81  ­0.2   (­0.64 
– 0.19)  0.34  ­0,16 (­0,49 

– 0,15)  0,29  ­0,15 (­0,08 
– 0,78)  0,48 

variacao
p 
urbana 

0,29  (­0,02 
– 0,69)  0,09  0,08  (­0,23 

– 0,31)  0,55  ­1,53 (­7,65 
– 0,24)  0,52  ­0,06 (­0,44 

– 0,38)  0,74  0.09  (­0.44 
– 0.44)  0.63  0,15  (­0,09 

– 0,46)  0,27  0,23 (0,08 – 
0,74)  0,27 

variacao 
urbana 

0,09  (­0,21 
– 0,43)  0,60  0,19  (­0,11 

– 0,46)  0,16  0,23  (­0,22 
– 0,72)  0,46  0,23  (­0,19 

– 0,59)  0,22  0.20  (­0.09 
– 0.47)  0.15  0,14  (­0,07 

– 0,40)  0,28  0,36 (0,03 – 
0,66)  0,07 

rodovia  ­0,21 (­0,93  
– 0,33)  0,41  ­0,17 (­0,75 

– 0,18)  0,45  0,13  (­0,28 
– 0,43)  0,47  ­0,20 (­1,08 

– 0,29)  0,55  0.11  (­0.23 
– 0.39)  0.44  ­0,04 (­0,37 

– 0,31)  0,75  ­0,15 (­0,51 
– 0,38)  0,46 

hidre 
letrica 

0,08  (­0,23 
–  0,52)  0,59  0,005 (­0,42  

– 0,26)  0,97  0,009 (­0,43 
– 0,27)  0,90  ­0,27 (­1,78 

– 0,31)  0,59  ­0.11 (­0.6 – 
0.17)  0.52  0,01  (­0,23 

– 0,33)  0,91  0,08  (­0,26 
– 0,80)  0,68 
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Obtivemos o índice de Moran (Tabela 5) para identificar se houve quebra de 

pressuposto em relação à aleatoriedade das variáveis respostas, e encontramos que 

apenas  o  modelo  com  a  variável  isca­viva  apresentou  autocorrelação  espacial, 

portanto, incluímos os valores dos 18 MEM’S  (autovetores de Moran) significativos 

(Material  suplementar  2)  na  regressão,  para  incluir  as  relações  espaciais  entre  as 

sub­bacias.  Ademais,  depois  da  autocorrelação  corrigida,  o  modelo  não  foi  mais 

significativo.  

Ao  considerar  os  diferentes  vetores  de  introdução,  a  riqueza  de  espécies 

relacionada  à  pesca  esportiva  (F(1,34)=2,92,  p=0,003,  r²=0.2647),  aquicultura 

(F(1,34)=2,65, p=0,007, r²=0.2266) e isca viva (F(1,34)=2,07, p=0,03, r²=0.2321) nas 41 

sub­bacias  foi  positivamente  associada  à  proporção  de  área  ocupada  pela 

agropecuária (Figura 17). Não foram detectadas relações entre riqueza de espécies 

de peixes não nativos com diferentes vetores de introdução e as demais categorias 

de cobertura e uso do solo (Figuras 18, 19, 20). 

 
Tabela 4. Índices Global de Moran dos modelos de cada variável resposta e a significância do índice. 
Aquela variável com p>0,05  foi considerada com autocorrelação espacial.  *modelos com a variável 
preditora calha/afluente. Em negrito, a variável que apresentou autocorrelação espacial. 

Modelo  Variável 
resposta 

Índice de 
Moran  Esperado  Variância  Desvio 

Padrão 
Valor de 

p 
Tx2  Pescaesportiva*  0.0159  ­0.0316  0.0297  0.2758  0.3913 

Tx3  Iscaviva*  0.2433  ­0.031  0.0297  1.5932  0.0555 

T1  riquezaNN  0.0858  ­0.0333  0.033  0.6557  0.256 

T3  pescaesportiva  0.0870  ­0.0697  0.0298  0.9077  0.182 

T4  aquicultura  ­0.0054  ­0.0751  0.0285  0.4330  0.33 

T6  iscaviva  0.0092  ­0.1421  0.0059  1.9639  0.02 
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Figura  17.  Regressão  parcial  do  efeito  padronizado  da  %  de  agropecuária  e  número  de 
espécies de peixes não nativos introduzidos para pesca esportiva (a), aquicultura (b), e isca­
viva  (c)  entre  as  41  sub­bacias  do  Rio  Doce.  Os  efeitos  parciais  (resíduos)  são  calculados 
após excluir os efeitos de todas as outras variáveis preditoras do modelo. 

 



32 
‘’ 

 
 

Figura 18. Regressão parcial do efeito padronizado da variação da proporção de agropecuária, 
variação  da  proporção  de  área  urbana,  variação  da  área  urbana  em  hectare,  densidade  de 
rodovias  e  densidade  de  hidrelétricas  sobre  o  número  de  espécies  de  peixes  não  nativos 
introduzidos para aquicultura das 41 sub­bacias do Rio Doce. Os efeitos parciais (resíduos) são 
calculados após excluir os efeitos de todas as outras variáveis preditoras do modelo. (Valores 
de estatística na Tabela 4). 
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Figura  19.  Regressão  parcial  do  efeito  padronizado  da  variação  da  proporção  de  agropecuária, 
variação da proporção de área urbana, variação da área urbana em hectare, densidade de rodovias e 
densidade de hidrelétricas sobre o número de espécies de peixes não nativos introduzidos por isca­
viva, das 41 sub­bacias do Rio Doce. Os efeitos parciais  (resíduos) são calculados após excluir os 
efeitos de todas as outras variáveis preditoras do modelo. (Valores de estatística na Tabela 4). 
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Figura 20. Regressão parcial do efeito padronizado da variação da proporção de agropecuária, 
variação  da  proporção  de  área  urbana,  variação  da  área  urbana  em  hectare,  densidade  de 
rodovias  e  densidade  de  hidrelétricas  sobre  o  número  de  espécies  de  peixes  não  nativos 
introduzidos  para  pesca  esportiva,  das  41  sub­bacias  do  Rio  Doce.  Os  efeitos  parciais 
(resíduos)  são  calculados  após  excluir  os  efeitos  de  todas  as  outras  variáveis  preditoras  do 
modelo. (Valores de estatística na Tabela 4). 
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3.4 Diferenças entre calha principal e tributários do Rio Doce 

Observou­se  maior  número  de  espécies  de  peixes  não  nativos  relacionadas  à 

pesca esportiva (F(1,39) =10,25, p= 0.002, r²=0.2065) e à isca viva (F(1,39)=7,16, P=0.01, r²= 

0.1553)   na calha do Rio Doce em relação aos afluentes (Figura 21). As demais variáveis 

(ocorrências,  riquezaNN,  aquicultura,  aquarismo,  e  desconhecido)  não  foram  diferentes 

entre  as  duas  condições  (Figura  22).  A  proporção  de  agropecuária  também  foi  maior  na 

calha  do  Rio  Doce  que  em  seus  afluentes  (F(1,39):  4,70,  p=  0.03,  r²=0,10;  Figura  21), 

enquanto as demais variáveis de paisagem (vpagro, vpurbana, vurbana, rodovia, hidro) não 

tiveram diferenças significativas entre as duas condições (Figura 23).  

 
Figura 21. Diferenças significativas entre as 41 sub­bacias do Rio Doce, categorizadas em calha e 
afluentes  do  Rio  Doce,  considerando:  a)  riqueza  de  espécies  de  peixes  introduzidos  por  pesca 
esportiva;  b)  riqueza  de  espécies  de  peixes  relacionadas  à  isca­viva;  e  c)  proporção  de  área  de 
ocupada pela agropecuária. 
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Figura 22. Diferenças não significativas entre as 41 sub­bacias do Rio Doce, categorizadas em calha 
e afluentes do Rio Doce, considerando: a) riqueza total de espécies de peixes não nativos; b) número 
de registros de peixes não nativos; e c) riqueza de espécies de peixes introduzidos por aquicultura; d) 
riqueza  de  espécies  de  peixes  introduzidos  por  aquarismo  e)  riqueza  de  espécies  de  peixes 
introduzidos por vetor de introdução desconhecido. 
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Figura 23. Diferenças não significativas das demais variáveis preditoras entre as 41 sub­bacias do 
Rio Doce, categorizadas em calha e a afluentes do Rio Doce, a) variação da % de agropecuária, b) 
variação da % de área urbana, c) variação da área urbana em hectare, d) densidade de rodovias e 
estradas (km/área), e) densidade de hidrelétricas (unid/área). 
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4 DISCUSSÃO  

Buscamos  com  este  estudo  investigar  se  os  múltiplos  fatores  antrópicos 

associados  às  alterações  da  paisagem  na  bacia  do  Rio  Doce  facilitam  o 

estabelecimento de espécies de peixes não nativos. Os nossos resultados revelaram 

uma tendência de aumento da riqueza total de peixes não nativos com aumento da 

proporção de área de agropecuária na região. Isto é, as sub­bacias mais degradadas 

pela agropecuária foram as que mais sustentaram diferentes tipos de espécies não 

nativas,  indicando  que  esses  ambientes  estão  mais  propensos  a  seus 

estabelecimentos. Além disso, ao considerar separadamente os conjuntos de peixes 

não nativos por diferentes vetores de introdução, notamos uma relação positiva entre 

a  proporção  de  agropecuária  e  o  número  de  espécies  introduzidas  para  a  pesca 

esportiva,  a  aquicultura  e  o  uso  como  isca­viva.  Tais  achados  representam  os 

vetores  mais  importantes  para  os  padrões  encontrados  na  bacia,  indicando  um 

possível favorecimento de espécies ligadas a estes fins. 

A  bacia  do  Rio  Doce  é  historicamente  marcada  pela  alteração  de  suas 

paisagens por múltiplas formas de uso do solo. O histórico de ocupação do território 

e  as  alterações  antrópicas  são  marcadas  pelo  desmatamento  (Britto  et  al.,  1997), 

inicialmente,  para a  retirada de madeira para  produção  de  carvão  vegetal  para as 

siderúrgicas  em  meados  dos  anos  40,  importante  atividade  econômica  da  região 

(Coelho,  2009).  Posteriormente,  essas  áreas  deram  lugar  à  agricultura  e  pecuária 

(Espindola e Wendling, 2008). Atualmente, a bacia possui em torno de 76 % da sua 

extensão  territorial  ocupada  por  essas  atividades  (MAPBIOMAS,  2020).  Devido  à 

eliminação  direta  da  cobertura  vegetal  nativa,  essa  transição  gerou  uma  drástica 

perda de biodiversidade, além do esgotamento dos solos e aumento dos processos 

erosivos. As queimadas frequentes, altamente relacionadas às práticas agropastoris, 

permitiram a colonização de gramíneas, principalmente não nativas, que aceleram 

ainda mais tais efeitos (Britto et al., 1997). 

A agropecuária é considerada um grande fator na alteração dos processos 

hidrológicos das bacias hidrográficas (Costa et al., 2003, Wang et al., 2006; Pelicice 

et al., 2017; Pelicice et al., 2021). Essas alterações em escala de paisagem afetam 
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localmente  os  habitat  aquáticos,  através  da mudança  no  escoamento  superficial  e 

infiltrabilidade da água no solo (Simonovic e Li, 2004, Germer et al., 2009, Scheffler 

et  al.,  2011,  Yan  et  al  2013),  levando  a  alterações  no  fluxo  de  nutrientes  e 

sedimentos nos corpos d’agua. Tais mudanças refletem nas taxas de produtividade 

primária,  oxigênio  dissolvido,  temperatura  e  diminuição  da  entrada  de  recursos 

alóctones pela depauperação da mata ciliar (Ringler & Hall, 1975; Karr & Schlosser 

1978; Lynch et al., 1984; Holopainen & Huttunen 1992; Bilby & Bisson 1992; Hyatt & 

Naiman,  2001;  Cassati  et  al.,  2009).  Para  as  comunidades  bióticas  nativas,  tais 

mudanças  nas  condições  ambientais  são  responsáveis  pelo  declínio  na 

biodiversidade e funções ecossistêmicas (Cooper, 1987; Paruelo et al., 2001; Dala­

Corte et al. 2016, Leitão et al. 2018; Brejão et al., 2018), levando a um processo de 

homogeneização biótica (Petsch et al., 2016; People et al., 2020; Magalhães et al., 

2021). 

O assoreamento, efeito direto da agropecuária,  tem demonstrado  reduzir a 

riqueza da ictiofauna nativa e induzir ganhos em espécies tolerantes (Harding et al., 

1998; Casatti et al., 2012; Magalhaes & Jacobi, 2017). Espécies de peixes invasores 

são  comumente  bastante  tolerantes  à  degradação  ambiental  e  apresentam 

vantagens  competitivas  em  relação  aos  nativos,  reflexo,  por  exemplo,  de  nichos 

tróficos  mais  amplos,  e  atributos  biológicos  favoráveis  (i.e.,  invasiveness. 

“invasividade”), como as altas taxas reprodutivas (Córdova­Tapia et al., 2015). Com 

isso, a ictiofauna passa a ser dominada por um conjunto de espécies comuns e não 

nativas, que são favorecidas pelas novas condições (McKinney e Lockwood, 1999; 

Magalhães et al., 2020; People et al., 2020). Esse processo leva a simplificação das 

comunidades  locais,  pela  redução do número de espécies, principalmente aquelas 

raras e sensíveis às novas condições, muitas vezes sendo substituídas por poucas 

espécies invasoras altamente tolerantes e generalistas, como por exemplo, a tilápia 

e  o  lebiste.  Nessa  perspectiva,  o  aumento  da  riqueza  de  peixes  não  nativos  é 

facilitado por áreas degradadas, como aquelas de maior uso pela agropecuária na 

bacia do Rio Doce. Resultados similares foram encontrados por People et al. (2020), 

que atribuíram os padrões de homogeneização da ictiofauna à invasão de espécies 
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não nativas, e também constatou uma relação positiva da mudança da comunidade 

e  a  riqueza  de  peixes  não  nativos  ao uso agrícola­urbano da  terra  e demanda  de 

pesca recreativa.  

Além  disso,  uma  relação  inversa  entre  a  riqueza  de  peixes  nativos  e  não 

nativos tem sido observada em muitos estudos (Friedley et al., 2004; Guo & Olden, 

2014),  corroborando  a  hipótese  de  resistência  biótica,  que  considera  que  regiões 

com menor riqueza de espécies nativas são mais vulneráveis ao estabelecimento de 

não nativas (Leprieur et al., 2008, Henrrikson et al., 2016; Magalhães et al., 2021). 

Apesar da ausência de informações históricas acuradas sobre a ictiofauna nativa do 

Rio Doce ser uma  limitação deste estudo,  tem sido consenso que ambientes mais 

degradados comumente  levam a uma  ictiofauna nativa depauperada  (Leitão  et al., 

2018; Wilkinson et al., 2018; People et al., 2020). Estando as populações nativas em 

declínio,  elas  são  menos  capazes  de  resistir  à  presença  das  não  nativas, 

possibilitando o seu estabelecimento (Kennedy et al., 2001). 

Nossos  resultados  evidenciaram  que  dentre  a  riqueza  total  de  peixes  não 

nativos, aqueles associados aos vetores de aquicultura, pesca esportiva e isca viva 

foram os mais significativos,  revelando que  tais espécies  relacionadas a estes  fins 

estão sendo  favorecidas pelo aumento de proporção da agropecuária na bacia do 

Rio Doce.  A aquicultura é considerada o vetor de introdução de peixes não nativos 

mais  proeminente  no  Brasil  e  no  mundo  (Ortega  et  al.,  2015;  Lima  et  al.,  2018). 

Marchetti  et  al.  (2004)  encontraram  que  características  biológicas  como  alta 

tolerância  fisiológica,  tamanho  médio  e  pressão  de  propágulo,  comumente 

encontradas  em  espécies  típicas  das  produções  aquícolas,  são  importantes  para 

prever o estabelecimento de peixes não nativos. Além disso, essas espécies tendem 

a ser de níveis tróficos relativamente baixos, como a Cyprinus carpio e Oreochromis 

niloticus  (Britton & Orsi, 2012).  Isso pode explicar o porquê da persistência dessas 

espécies  em  locais  degradados  pela  agropecuária.  Três  espécies  híbridas 

relacionadas  à  aquicultura  foram  registradas  na  bacia  do  Rio  Doce,  os  bagres 

Pseudoplatystoma  reticulatum  x  Pseudoplatystoma  corruscans  (provenientes  do 

cruzamento  entre  a  cachara  e  o  pintado),  Pseudoplatystoma  sp.  x  Leiarus 
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marmoratus  (jundiara)  e  Colossoma  macropomum  x  Piaractus  mesopotamicus 

(tambacu). A produção de híbridos para a aquicultura  tem sido praticada de  forma 

intensa  no  Brasil,  devido  à  melhora  de  aptidão  e  taxas  de  sobrevivência  dessas 

espécies  em  cativeiro  (Arantes  et  al.,  2017),  levando  a  impactos  genéticos  e 

ecológicos sobre a ictiofauna nativa (Alves et al., 2014; Baggio et al., 2016).  

A  prática  da  aquicultura  utiliza  em  sua  grande  maioria  peixes  não  nativos, 

sendo comum a instalação de tanques redes em águas públicas, principalmente em 

reservatórios  (Roubach  et  al.,  2015;  Bueno  et  al.,  2015).  Os  escapes  por  tanques 

rede  são  formas  comuns  de  introdução  dessas  espécies,  elevando  a  pressão  de 

propágulo  e,  com  isso,  a  probabilidade  de  estabelecimento  de  peixes  não  nativos 

(Forneck et al., 2020). Para este estudo, a aquicultura representou o vetor com maior 

número  de  peixes  não  nativos,  refletindo  os  efeitos  dessa  atividade.  As  tilápias 

(Coptodon  rendali  e  Oreochromis  niloticus)  foram  espécies  relacionadas  à 

aquicultura mais amplamente distribuídas ao  longo das sub­bacias. Tal  resultado é 

esperado,  pois  são  as  espécies  aquícolas  de  maior  importância  na  região  (IBGE, 

2020), abrangendo mais de 70% do lucro total da aquicultura da bacia do Rio Doce 

(Viana, 2020).  

A  riqueza  de  espécies  de  peixes  introduzidas  para  a  pesca  esportiva 

também  foi  positivamente  relacionada  à  proporção  de  agropecuária.  A  pesca 

esportiva  é  uma  atividade  cultural  comum  na  região  (Viana, 2020),  com os  peixes 

relacionados a esta atividade tendo sido introduzidos intencionalmente muitas vezes 

(Lima et al., 2010). Espécies como o  tucunaré amarelo Cichla kelberi e o dourado 

Salminus brasiliensis são, na grande maioria, predadoras, com corpos robustos e de 

grande  porte,  além  de  frequentemente  apresentarem  comportamentos  agonísticos 

(Espínola et al.,  2010; Donaldson  et al.,  2011). Tais  características podem ser um 

fator importante para explicar a resiliência dessas espécies em ambientes alterados. 

Seis  espécies  relacionadas  à  pesca  esportiva  foram  encontradas  na  bacia  do  Rio 

Doce. Com exceção de Lepomis gibbosus, que apresentou distribuição restrita  para 

as cabeceiras do Rio Doce, a grande maioria delas apresentou um alto número de 

registro e uma distribuição relativamente ampla por toda a bacia, indicando que são 
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espécies  com  potencial  de  dispersão  e  adaptação  a  esses  ambientes.  Pesque  e 

pagues estão se tornando cada vez mais comuns no Brasil. Esses empreendimentos 

comerciais  são  caracterizados  pelo  uso  de  tanques,  lagos  artificiais  e  viveiros  de 

criação  de  peixes,  construídos  com  a  finalidade  de  atrair  o  turismo  para  a  pesca. 

Tais atividades também estão muito relacionadas à presença de peixes não nativos 

(Fernandes et al., 2003). A água utilizada para manter os  reservatórios artificiais é 

captada dos cursos d’agua próximos (Fernandes et al., 2021), possibilitando que em 

eventos de  inundação, possa correr escapes, aumentando a pressão de propágulo 

dessas regiões. Além disso, espécimes vivos, adultos e alevinos, estão disponíveis 

para  venda  nesses  espaços,  podendo  facilitar  os  episódios  de  introduções 

intencionais nos corpos d’agua adjacentes. 

Por  fim, quando consideramos a  introdução para utilização como  isca viva, 

destacamos apenas um representante, o tamboatá (Hoplosternum littorale), sendo a 

espécie  com  maior  amplitude  de  distribuição  e  o  terceiro  com  maior  número  de 

registros (Material suplementar 3). Apesar de estar correlacionada com a proporção 

de  agropecuária,  esta  variável  apresentou  autocorrelação  espacial,  o  que  significa 

que  sub­bacias  próximas  uma  das  outras  não  seriam  unidades  amostrais 

independentes. Após a inclusão dos MEM’s no modelo, que considera a estrutura 

espacial entre as sub­bacias analisadas, por meio da distância fluvial, a variável não 

teve mais significância. Portanto, se H. littorale esteve presente em uma sub­bacia, é 

esperado que nas sub­bacias subsequentes e próximas ele também esteja presente.   

Provavelmente sua distribuição possa ser melhor explicada pela dispersão, do que 

eventos distintos de  introdução pelo uso dessa espécie  como  isca viva. Dentre os 

atributos biológicos (i.e., 'invasiveness') de H. littorale que potencialmente favorecem 

sua  capacidade  de  invasão,  destacam­se  o  cuidado  parental  e  respiração  aérea 

acessória,  que  o  permite  tolerar  condições  alteradas  de  qualidade  da  água,  como 

hipóxia e acidez (Brauner et al., 1995; Hostache & Mol, 1998). 

Ao compararmos os padrões de proporção de agropecuária entre tributários 

e  calha  do  Rio  Doce,  encontramos  que  esta  alteração  da  paisagem  é  mais 

representativa ao longo da calha. O histórico de ocupação humana na bacia do Rio 
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Doce  iniciou­se  pela  sua  calha  principal  (Espindola  &  Wendling,  2008),  onde  se 

localizam  as  maiores  cidades,  e  maior  adensamento  populacional  (Coelho,  2009). 

Além disso, são as áreas mais propícias ao cultivo agrícola e à pecuária, devido ao 

relevo mais plano, predominante em altitudes menores (Sposito, 2021). A calha do 

Rio  Doce  vem  sofrendo  enormes  alterações,  não  só  advindas  da  agropecuária, 

como  também  dos  efeitos  diretos  do  desastre  do  rompimento  da  Barragem  de 

rejeitos  de  Fundão.  Os  rejeitos  foram  despejados  diretamente  no  trecho  alto  da 

bacia, nos rios Gualaxo do Norte e Carmo, posteriormente seguindo por toda a calha 

do  Rio  Doce,  que  foi  afetada  até  sua  foz.  Tal  incidente  levou  ao  assoreamento, 

aumento  de  turbidez  e  danos  à  vegetação  ribeirinha  do  canal,  como  também  um 

aumento nas abundâncias de peixes não nativos  (Salvador et al., 2020). Portanto, 

sugere­se  que  impactos  atuais  e  antigos  da  calha  estão  prejudicando  a  biota 

aquática nativa. 

Peixes  introduzidos  para  pesca  esportiva  e  isca  viva  foram  mais 

representativos na calha do que nos  tributários, sendo coerente com os resultados 

mencionados  anteriormente  sobre  a  relação  com  a  proporção  de  agropecuária  na 

paisagem.    Principalmente  em  épocas  de  cheias,  é  esperado  que  a  vazante  dos 

afluentes em direção à calha facilite o deslocamento de alguns peixes  introduzidos 

nos  afluentes,  podendo  se  estabelecer  na  calha.  O  Rio  Doce,  além  ser  um  rio  de 

maior  vazão  do  que  os  afluentes,  tem  suportado  uma  série  de  distúrbios 

antropogênicos  que  podem  estar  diminuindo  a  complexidade  da  ictiofauna  nativa 

sensível, dando lugar a essas espécies mais resistentes. Exemplo disso é mostrado 

no  município  de  Aimoré,  estudos  realizados  entre  1997  a  2003  mostraram  50 

espécies  de  peixes,  14  das  quais  não  nativas.  No  passado,  a  pesca  comercial  e 

esportiva  era  baseada  em  bagres  e  caracídeos  nativos.  Atualmente,  espécie  não 

nativas como Lophiosilurus alexandri, Oreochromis niloticus e Prochilodus costatus 

dominam a pesca na região do município. Praticamente poucas espécies nativas são 

atualmente de importância comercial na região (Alves et al., 2007). Espécies ligadas 

à pesca­esportiva, assim como o H. littorale relacionado à isca viva, apresentam em 
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geral características de maior aptidão que os permitem viver na calha (Britton & Orsi, 

2012). 

Dentre  as  espécies  de  pequeno  porte  mais  abundantes  e  amplamente 

distribuídas na bacia do Rio Doce estão a o  lebiste Poecilia  reticulata e a piabinha 

Knodus  moenkhausii.  Essas  espécies  também  estão  amplamente  distribuídas  em 

corpos dágua do Alto Paraná, de acordo com Casatti et al. (2009) e Fagundes et al. 

(2005).  Esse  resultado  pode  ser  explicado  devido  a  aspectos  reprodutivos  e  aos 

hábitos alimentares oportunistas dessas espécies, que potencialmente aumentam a 

sua  resiliência  frente  a  ambientes  impactados  por  atividades  humanas  (Ceneviva­

Bastos  &  Cassatti,  2007;  Lawal  et  al.,  2012;  Ceneviva­Bastos  et  al.,  2015; 

Magalhães & Jacobi, 2017). Através de uma avaliação refinada por meio de isótopos 

estáveis,  recentemente  Carvalho    et  al.  (2019)  demonstraram  que  P.  reticulata 

consegue até mesmo utilizar o esgoto como  fonte de carbono,  refletindo sua  forte 

tolerância  à  degradação  ambiental.  Casatti  e  colaboradores,  2009,  também 

encontraram  forte  correlação  da  agropecuária  e  presença  de  peixes  não  nativos, 

especialmente  lebiste  Poecilia  reticulata  em  riachos  no  oeste  do  estado  de  São 

Paulo.   

O mandi­amarelo Pimelodus maculatus  também foi uma das espécies com 

mais  registros e amplitude de distribuição entre as sub­bacias. É considerada uma 

espécie  migratória  de  hábito  alimentar  onívoro,  com  grande  plasticidade  alimentar 

(Agostinho  et  al.,  2002;  Ramos  et  al.  2011).  Por  fim,  é  importante  destacar  que  a 

piranha­vermelha  Pygocentrus  nattereri  foi  a  segunda  espécie  mais  amplamente 

distribuída.  A  piranha  vermelha  é  um  peixe  piscívoro  com  comportamentos 

agonísticos,  com  alto  potencial  de  causar  danos  à  ictiofauna  nativa.  Estudos  nos 

sistemas  lacustres  do  médio  Rio  Doce  já  demonstraram  diversos  impactos 

associados à sua presença, como mudanças na estrutura  trófica e morfofuncional, 

alterações  potenciais  nas  funções  ecossistêmicas,  e  extirpação  local  de  espécies 

nativas (Pompeu et al., 2001; Pinto­Coelho et al., 2008; Fragoso­Moura et al 2016; 

Souza et al., 2021). A piranha­vermelha é geralmente abundante onde se estabelece 

e,  apesar  de  não  ser  uma  espécie  migratória,  dispersa  a  procura  de  recursos  e 
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condições reprodutivas durante épocas de cheia (Sazima & Machado, 1990). Deste 

modo,  espera­se  que  novos  estudos  busquem  entender  os  efeitos  da  presença 

desse predador em outras regiões da bacia. 

Ao  avaliar  os  padrões  espaciais dos peixes  não  nativos,  encontramos  que 

nem  todos  ocupavam  muitas  das  sub­bacias.  Cerca  de  20  das  35  espécies 

encontradas  ocupam  de  uma  a  oito  sub­bacias  das  41  totais.  Resultados 

semelhantes  foram  encontrados  por  Gido  &  Brown  (1999),  que  observaram  que  a 

maioria das espécies não nativas estava presente em poucas bacias de drenagem, 

enquanto  apenas  algumas  espécies  específicas  ocupavam  muitas.    Uma  hipótese 

para explicar tal resultado é que a baixa frequência de ocorrência ao longo da bacia 

pode  estar  refletindo  um  estágio  inicial  de  invasão,  devido  ao  tempo  curto  de 

introdução  dessas  espécies,  e  seus  impactos  a  longo  prazo  podem  estar  sendo 

subestimados.  Isso  demonstra  a  importância  de  informações  temporais  sobre  as 

introduções  para  obter  respostas  mais  precisas.  Por  outro  lado,  o  fato  de  poucas 

espécies estarem ocupando muitas sub­bacias pode estar relacionado a introduções 

mais antigas, além de características de vida que proporcione um maior potencial de 

invasão.  Também  é  importante  salientar  que  a  dispersão  pode  estar  sendo 

dificultada em  algumas  sub­bacias,  devido a  dificuldade de acesso  dos  peixes  em 

maiores  elevações  (Datry  et  al.,  2016)  (e.g.,  as  sub­bacias  48,  68  e  69, 

respectivamente banhadas  principalmente  pelos  Rios  Cocais,  Santo  Antônio e  Rio 

do Peixe), bem como pode estar menos acessível à presença humana, o principal 

responsável pelas  introduções de peixes não nativos (Fragoso­Moura et al., 2016). 

Portanto,  análises  que  levem  em  conta  o  mapeamento  espaço­temporal  das 

introduções,  assim  como  as  peculiaridades  das  condições  ambientais  das  sub­

bacias,  são  importantes  para  compreender  os  padrões  de  distribuição  dos  peixes 

não nativos na bacia do Rio Doce. 

Um fator que pode estar  limitando a colonização de peixes não nativos ao 

longo  de  alguns  tributários  é  a  presença  de  reservatórios  hidrelétricos.  Tais 

construções impedem a movimentação de peixes ao longo da bacia (Liermann et al., 

2012),  e  ocupam  preferencialmente  as  regiões  com  geomorfologia  favorável  à 
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geração  de  energia,  em  áreas  de  maior  elevação  e,  portanto,  maiores  desníveis 

(Rodrigues & Batistela, 2013). A variável densidade de hidrelétrica não se mostrou 

significativa  para  explicar  o  aumento  ou  a  diminuição  da  riqueza  de  espécies  não 

nativas, apesar dos 72 reservatórios incluídos nas análises, amplamente distribuídos 

na  bacia.  Nossos  resultados  sugerem  que  a  densidade  da  hidrelétrica  não  refletiu 

adequadamente  a  alteração  hidrológica  nas  sub­bacias,  resultado  similar  ao 

encontrado  por  People  et  al.  (2020).  A  densidade  de  hidrelétricas  foi  calculada 

levando em consideração o número de unidades por área de sub­bacia,  isso pode 

ter subestimado o efeito dessa variável, uma vez que sua influência pode estar em 

uma escala mais  local,  e não necessariamente  relacionada à área da sub­bacia e 

sim  com  a  densidade  de  drenagens  presentes.  A  presença  de  reservatórios  pode 

levar  a  diversas  mudanças  no  habitat  local  que  favorecem  peixes  não  nativos 

(Agostinho et al. 2007 e 2008), enquanto que nas nossas análises os efeitos foram 

generalizados para uma escala ampla. De toda forma, os reservatórios podem estar 

servindo como fontes de propágulo ou trampolins ecológicos (i.e., 'stepping stones'), 

devido  a  campanhas  de  repopulação  de  recursos  pesqueiros  com  espécies  não­

nativas  (Agostinho  et  al.,  2007),  aquicultura  de  tanques­rede,  e  pesqueiros  de 

entusiastas da pesca­esportiva. 

As  variáveis  de  proporção  de  área  urbana  não  foram  significativas  em 

explicar riqueza e ocorrência de peixes não nativos na bacia Rio Doce. Apesar disso, 

os efeitos positivos da urbanização sobre a invasão de peixes não nativos em bacias 

hidrográficas é um padrão comum encontrado em alguns estudos  (Marchetti  et al., 

2006). Os cursos d’agua associados à urbanização apresentam condições 

fortemente  alteradas  e  mudanças  na  disponibilidade  de  recursos,  afetando  a 

ictiofauna  como  um  todo  (Ortega  et  al.  2021).  Isso  pode  estar  relacionado  a  uma 

baixa  diversidade  da  ictiofauna  nativa,  e  a  predominância  de  poucas  espécies 

tolerantes (Marchetti et al., 2006). Proporcionalmente, a área urbana total da bacia 

do Rio Doce representa valores muito pequenos em relação a outras classes de uso 

(agropecuária e área natural), podendo seu efeito explicativo ser mais proeminente 

na escala local. Da mesma forma, a densidade de estradas e rodovias expressa em 
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km/área  da  sub­bacia  não  foi  uma  variável  significativa  para  explicar  a  riqueza  de 

peixes  não  nativos.  A  malha  rodoviária  utilizada  não  contempla  todas  as  vias  de 

acesso  da  bacia,  não  demonstrando  os  efeitos  potenciais  da  acessibilidade  aos 

locais. Em uma escala menor, a proximidade das estradas aos pontos de registro de 

peixes  não  nativos  pode  refletir  melhor  essa  relação,  sendo  uma  variável 

potencialmente importante a ser considerada em estudos futuros. 

Existe consenso que a presença de peixes não nativos é uma forte ameaça 

à biodiversidade nativa (Vitousek et. al 1997). Diversos trabalhos já documentaram a 

ocorrência de invasões biológicas na bacia do Rio Doce (Latini et al 2004; Alves et al 

2007; Vieira, 2010; Fragoso­Moura et al 2016; Sarmento­Soares et al. 2017; Bueno 

et al. 2021). Muitos deles estão restritos a escalas  locais, principalmente aos lagos 

associados ao Parque Estadual do Rio Doce,  trecho médio da bacia. Bueno  et al. 

(2021) compilaram dados de várias bacias hidrográficas e registrou 39 espécies não­

nativas na bacia do Rio Doce. Nosso estudo  identificou 35 espécies,  incluindo um 

registro  inédito  da  jundiara  Pseudoplatystoma  sp.  x  Leiarus  marmoratus, 

provavelmente  fruto  de  escape  de  tanques­redes  de  psicultura  em  reservatórios 

próximos a Governador Valadares. A falta de estudos sobre peixes não nativos para 

outras  regiões  da  bacia  do  Rio  Doce  e  seus  impactos  pode  estar  minimizando  a 

compreensão sobre essa problemática. 

Como perspectivas futuras, esperamos que avaliações de riscos de impacto 

dos  peixes  não  nativos  sejam  ferramentas  dos  comitês  da  bacia  hidrográfica  em 

conjunto com a sociedade para tomadas de decisão de manejo, mitigação de danos 

e controle em amplas escalas espaciais. Essas avaliações determinam as espécies 

de  maior  potencial  de  impacto  baseado  nas  características  de  história  de  vida 

(Kumschick et al., 2012; Blackburn et al., 2014), e o histórico de invasão em outros 

locais (Ricciardi, 2003; Kulhanek et al., 2011). A falta de mais informações sobre as 

fontes de introdução, por exemplo, é um fator limitante no nosso estudo e na maioria 

dos estudos de invasões biológicas, especialmente em ambientes aquáticos, onde o 

mapeamento  dos  vetores  parece  ser  ainda  mais  complexo  e  difuso,  indicando  a 

necessidade  de  um  melhor  controle  e  sistematização  por  parte  das  instituições 
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fiscalizadoras, assim como pesquisas científicas neste aspecto.  Por dependerem de 

dados  secundários  de  diversas  pesquisas  diferentes,  os  atuais  registros  das 

ocorrências  são  muitas  vezes  incompletos  e  condicionados  aos  pontos  de 

amostragem  prévia,  o  que  pode  subestimar  o  alcance  real  e  impactos  dos  peixes 

não nativos na bacia do Rio Doce em áreas com lacunas de amostragem. 

Este estudo pretendeu compreender os principais elementos que definem o 

atual  arranjo  de  peixes  não  nativos  em  escala  de  paisagem,  incluindo  alcance 

geográfico,  número  de  ocorrências  e  riqueza,  e  sua  relação  com  características 

regionais  das  sub­bacias.  Compreender  como  se  dispõe  a  heterogeneidade  deste 

arranjo  permite  aos  órgãos  responsáveis  priorizar  os  esforços  de  prevenção  e 

manejo dessas espécies em regiões que mais necessitam (Strayer, 2010; Lapointe & 

Light, 2012). Em escalas espaciais amplas como as deste estudo, o conhecimento 

das  distribuições  geográficas  dos  peixes  não  nativos  é  de  suma  importância  para 

compreender a dimensão dos impactos (Lodge et al., 1998). A principal forma atual 

de  contornar  essa  problemática  é  através  das  leis  e  fiscalizações.  Entretanto, 

considerando  o  grande  número  de  peixes  não  nativos  na  bacia  do  Rio  Doce,  a 

execução de tais ações não tem se mostrado tão eficiente, possivelmente devido ao 

sucateamento  crescente  dos  órgãos  fiscalizadores,  aliado  à  complexidade  do 

processo  de  invasão  biológica  como  também  a  falta  de  conhecimento  do  tema 

"espécie  não  nativa"  pelas  pessoas  leigas,  que  é  o  principal  facilitador  de 

introduções. Além disso, é necessário um maior investimento em monitoramentos e 

fiscalizações das atividades  relacionadas aos vetores de  introdução de peixes não 

nativos,  assim  como  popularizar  o  conhecimento  sobre  a  biologia  da  invasão, 

através da educação ambiental dos diversos atores envolvidos nessas práticas. 
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MATERIAL SUPLEMENTAR 
 Material  Suplementar  1.  Teste  de  correlação  de  Pearson  que  indica  multicolinearidade  entre  as 
variáveis preditoras (Ver significados em Tabela 2.). Em vermelho e azul as correlações menores que 
­0,5 e maiores de 0,5, respectivamente. Em negrito, variáveis selecionadas para os modelos. 

 

Urba
na  agro 

Nat
u 
ral 

mine 
vna
tura

l 

Vpna 
tural 

vag
ro 

vpag
ro 

vurba
na 

vpurb
ana 

vmi
n 

vpmi
n 

rodo 
via  hidro  area 

rodovia  0,8  0,0  ­0,3  0,0  0,0  0,2  0,0  ­0,1  ­0,2  0,0  0,0  0,0  1,0  0,0  ­0,3 
urbana  1,0  0,0  ­0,3  0,0  0,0  0,2  0,0  ­0,2  ­0,1  0,0  0,0  ­0,1  0,8  ­0,1  ­0,2 
hidro  ­0,1  0,1  ­0,2  0,0  0,0  0,0  0,0  0,0  0,1  0,0  0,1  0,1  0,0  1,0  ­0,1 

vpagro  ­0,2  0,3  ­0,3  ­0,4  ­0,7  ­0,9  0,7  1,0  0,1  ­0,3  0,1  0,1  ­0,1  0,0  ­0,1 

vnatural  0,0  ­0,3  0,2  0,1  1,0  0,8  ­1,0  ­0,7  ­0,4  ­0,1 
­

0,2  ­0,2  0,0  0,0  ­0,1 

vpnatural  0,2  ­0,3  0,2  0,1  0,8  1,0  ­0,8  ­0,9  ­0,1  ­0,1 
­

0,1  ­0,1  0,2  0,0  ­0,1 
vagro  0,0  0,3  ­0,3  ­0,1  ­1,0  ­0,8  1,0  0,7  0,3  0,0  0,1  0,1  0,0  0,0  0,0 
agro  0,0  1,0  ­0,9  ­0,4  ­0,3  ­0,3  0,3  0,3  ­0,1  ­0,3  0,0  0,0  0,0  0,1  0,0 

natural  ­0,3  ­0,9  1,0  0,4  0,2  0,2  ­0,3  ­0,3  0,1  0,2  0,0  0,1  ­0,3  ­0,2  0,1 
vurbana  ­0,1  ­0,1  0,1  0,0  ­0,4  ­0,1  0,3  0,1  1,0  0,1  0,6  0,5  ­0,2  0,1  0,2 

vpmin  ­0,1  0,0  0,1  ­0,1  ­0,2  ­0,1  0,1  0,1  0,5  0,0  0,9  1,0  0,0  0,1  0,3 

mine  0,0  ­0,4  0,4  1,0  0,1  0,1  ­0,1  ­0,4  0,0  0,8 
­

0,1  ­0,1  0,0  0,0  0,3 
vpurbana  0,0  ­0,3  0,2  0,8  ­0,1  ­0,1  0,0  ­0,3  0,1  1,0  0,0  0,0  0,0  0,0  0,3 

vmin  0,0  0,0  0,0  ­0,1  ­0,2  ­0,1  0,1  0,1  0,6  0,0  1,0  0,9  0,0  0,1  0,4 
area  ­0,2  0,0  0,1  0,3  ­0,1  ­0,1  0,0  ­0,1  0,2  0,3  0,4  0,3  ­0,3  ­0,1  1,0 
 

Material  suplementar  2.  18  MEM's  significativos  utilizados  na  regressão  para  corrigir  a 
autocorrelação do modelo. Os MEM’s são mapas de autovetores de Moran, que traduzem a estrutura 
espacial em variáveis explicativas, utilizadas na regressão múltipla que apresentou autocorrelação. 
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Material  suplementar  3.  Lista  das  espécies  de  peixes  não  nativos  da  bacia  do  Rio  Doce  suas 
respectivas ordens e vetor principal de introdução. Seguidos pelo número de registro de ocorrência e 
o número de sub­bacias que estavam presentes. 

Espécies  Ordem  Vetor de introdução 
principal 

Nº de 
registros 

Nº de 
sub­

bacias 
Ancistrus aff. multispinis  Siluriformes  Aquarismo  2  2 
Astronotus crassipinnis  Cichliformes  Aquarismo  9  6 

Brycon amazonicus  Characiformes  Aquicultura  2  2 
Cichla kelberi  Cichliformes  Pesca Esportiva  37  12 

Clarias gariepinus  Siluriformes  Aquicultura  37  13 
Colossoma macropomum x 
Piaractus mesopotamicus  Characiformes  Aquicultura  8  4 

Coptodon rendalli  Cichliformes  Aquicultura  53  17 
Ctenopharyngodon idella  Cypriniformes  Aquicultura  2  2 

Cyprinus carpio  Cypriniformes  Aquicultura  12  5 
Hoplosternum littorale  Siluriformes  Isca­viva  78  23 

Hyphessobrycon eques  Characiformes  Aquarismo  17  8 
Ictalurus punctatus  Siluriformes  Aquicultura  1  1 

Knodus moenkhausii  Characiformes  Desconhecido  95  18 
Lepomis gibbosus  Perciformes  Pesca Esportiva  3  2 

Lophiosilurus alexandri  Siluriformes  Pesca Esportiva  35  13 
Megaleporinus 
macrocephalus  Characiformes  Aquicultura  5  3 

Megaleporinus obtusidens  Characiformes  Aquicultura  18  8 
Metynnis lippincottianus  Characiformes  Aquarismo  29  11 
Oreochromis niloticus  Cichliformes  Aquicultura  63  17 

Parachromis managuensis  Cichliformes  Aquarismo  1  1 
Peckoltia aff. multispinis  Siluriformes  Aquarismo  2  2 

Pimelodus maculatus  Siluriformes  Pesca Esportiva  71  17 
Plagioscion 

squamosissimus  Perciformes  Aquicultura  1  1 

Poecilia reticulata  Cyprinodontiformes  Aquarismo  144  21 
Pogonopoma wertheimeri  Siluriformes  Desconhecido  35  7 

Prochilodus argenteus  Characiformes  Aquicultura  4  4 
Prochilodus spp. "costatus­

lineatus"  Characiformes  Aquicultura  40  17 

Pseudoplatystoma  sp x 
Leiarus marmoratus  Siluriformes  Aquicultura  1  1 

Pseudoplatystoma 
reticulatum x 

Pseudoplatystoma 
corruscans 

Siluriformes  Aquicultura  1  1 



64 
‘’ 

 
 

 

 

Pterygoplichthys 
ambrosettii  Siluriformes  Aquarismo  11  7 

Pygocentrus nattereri  Characiformes  Pesca Esportiva  61  22 
Salminus brasiliensis  Characiformes  Pesca Esportiva  33  13 
Xiphophorus hellerii  Cyprinodontiformes  Aquarismo  1  1 


