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RESUMO GERAL 

Programas de monitoramento de peixes em reservatórios de hidrelétricas requerem investimentos 

significativos de tempo, dinheiro e recursos humanos para sua implementação e manutenção. Contudo, 

será que esses recursos estão sendo aplicados da melhor forma e gerando resultados satisfatórios? Com 

isso em mente, esse estudo objetivou verificar a efetividade de monitoramento de peixes em 

reservatórios na detecção de padrões espaço-temporais de diversidade de peixes (Capítulos 1 e 2). 

Também buscou identificar pontos de melhoria e definir diretrizes para aprimoramento da efetividade 

dos programas de monitoramento de peixes em reservatórios de hidrelétrica no Brasil (Capítulo 3). 

Visando atender o primeiro objetivo, nos dois primeiros capítulos, foram analisados dados de 

monitoramento de peixes que utilizaram redes de emalhar, compreendendo um período de mais de 20 

anos, nos reservatórios da cascata do rio Araguari, alto rio Paraná, Brasil: Nova Ponte, Miranda, 

Amador Aguiar I e Amador Aguiar II. Também foi incluído o reservatório de Itumbiara que apesar de 

estar localizado no rio Paranaíba represa a foz do rio Araguari. Ao longo do tempo nesses 

reservatórios observou-se uma tendência clara da redução na riqueza de espécies nativas e de 

migradoras e aumento de não-nativas. Os resultados também indicaram gradiente longitudinal de 

dissimilaridade das assembleias de peixes, ao longo do tempo, à medida que se aumenta a distância 

entre os reservatórios, na direção montante-jusante. Considerando os ambientes lóticos que se 

alternam entre os reservatórios na cascata, observamos que a perda de espécies nesses ambientes é 

menor que nos reservatórios, o que sugere que a formação do reservatório pode ser mais impactante 

que a regulação de fluxo nesses remanescentes lóticos. As tendências e padrões na diversidade de 

peixes ao longo do tempo e no espaço, demonstraram que monitoramentos podem ser efetivos para 

gerar informações importantes sobre mudanças na biodiversidade. Contudo, vários aspectos que 

passam pelo planejamento, execução, análise e manejo dos dados dos monitoramentos devem ser 

cuidadosamente considerados para que a qualidade dos dados, e consequentemente das conclusões, 

não sejam comprometidos. No Capítulo 3, esses aspectos foram considerados e discutidos, após 

caracterização da atividade de monitoramento de peixes em reservatórios. Essa caracterização foi o 

resultado de um levantamento (questionário) realizado junto a várias concessionárias do Setor Elétrico 

Brasileiro. Por fim, foram propostas 10 diretrizes que visam o aprimoramento da gestão dos programas 

de monitoramento pelas empresas do Setor. Essas diretrizes foram vinculadas a um ciclo PDCA (plan-

do-check-act/ planejar-fazer-verificar-agir) desenhado para orientar ações específicas em cada uma das 

suas quatro etapas. Com a implantação das mudanças sugeridas, os resultados só serão percebidos no 

médio-longo prazo, por isso é de extrema importância começar o quanto antes, prever a continuidade 

das ações e do monitoramento e avaliar constantemente os programas. Assim, esse estudo demonstra e 

reforça a importância de que, para resultados mais robustos e programas mais efetivos naquilo que se 

propõem, são necessários monitoramentos de longo prazo; análises que consideram maiores escalas 

geográficas, especialmente em sistemas de cascata de reservatórios, maior rigor científico no 

planejamento dos desenhos amostrais dos monitoramentos e, por conseguinte nas suas análises de 

dados.  

 

 

Palavras-chave: licenciamento ambiental, cascata de reservatórios, diversidade beta, ictiofauna, 

impacto de reservatório, poder estatístico. 

 

 



 

 

 

ABSTRACT 

 

Fish monitoring programs in hydropower plant reservoirs require significant investment of time, 

money and human resources for its implementation and maintenance. However, are these resources 

being applied in the best way and generating satisfactory results? With this in mind, this study presents 

analysis of data from fish monitoring performed in reservoirs using gill nets, aiming to detect temporal 

and spatial patterns of fish diversity (Chapters 1 and 2). This study also aimed to define a set of 

guidelines to improve fish monitoring programs effectiveness in hydropower plant reservoirs in Brazil 

(Chapter 3). In order to meet the first objective, in the first two chapters, data from more than 20 years 

of fish monitoring in the Araguari cascade reservoirs (Nova Ponte, Miranda, Amador Aguiar I and 

Amador Aguiar II). Itumbiara reservoir, on the Paranaíba River, was included in the analysis because 

it impounds the Araguari River mouth. Over time, in these reservoirs, there was a clear tendency for 

native species and migratory species to decline and non-native fish species to increase. The results also 

indicated a longitudinal dissimilarity gradient of fish assemblages over time, as the distance between 

the reservoirs increases in upstream-downstream direction. Considering the lotic environments that 

alternate between the reservoirs in the cascade, we observed a greater species loss in reservoirs, 

suggesting that the transformation from a lotic environment into a lentic had greater impact on fish 

assemblages than the flow regulation of the lotic remnants. The trends and patterns in fish diversity 

observed over time and in space, demonstrates that monitoring can be effective in providing important 

information on biodiversity changes. Nevertheless, several aspects ranging from planning, going 

through execution to analysis and management of monitoring data, must be carefully considered so 

that data quality, and consequently the conclusions from them, are not compromised. In Chapter 3, 

these aspects were considered and discussed after the characterization of fish monitoring activity in 

hydropower plant reservoirs. The characterization was the result of a survey (questionnaire) with 

several concessionaires of the Brazilian Electricity Sector. Finally, 10 guidelines that aim to improve 

monitoring programs management by the companies of the Sector were proposed. These guidelines 

were linked to a PDCA (plan-do-check-act) cycle designed to guide specific actions in each of the four 

stages of it. With the implementation of our suggested changes, the results will only be perceived in 

the medium-long term, so it is extremely important to start as soon as possible, to predict the 

continuity of actions and monitoring and, to constantly evaluate the programs. Thus, this study 

demonstrates and reinforces the importance that, for more robust results and more effective programs 

in what is proposed, long-term monitoring is necessary; analyzes that consider larger geographic 

scales, especially in cascade systems of reservoirs, greater scientific rigor in the planning of the 

sampling drawings of the monitoring and, therefore, in their analysis of data. 

 

 

Keywords: environmental licensing, reservoir cascade, diversity beta, ichthyofauna, reservoir impact, 

statistical power.  
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1 APRESENTAÇÃO GERAL 

O aumento da preocupação com a perda de biodiversidade nas últimas décadas e a necessidade 

de compreensão dos principais fatores e mecanismos direcionadores dessa perda, reforçam a 

importância de programas de monitoramentos ecológicos robustos e efetivos (LINDENMAYER; 

LIKENS, 2009; MAGURRAN et al., 2010; RADINGER et al., 2018). Monitorar não é ciência de 

segunda categoria, pelo contrário, é um componente essencial da ciência ambiental e merece a atenção 

cuidadosa dos cientistas e maior apoio de agências governamentais e outras fontes de financiamento 

(LOVETT et al., 2007). No passado vários projetos de monitoramento falharam pela falta de objetivos 

claros, incorrendo a altos custos e baixos benefícios tangíveis e com isso, o monitoramento passou a 

ter uma baixa reputação (HELLAWELL, 1991). Contudo, programas de monitoramento bem 

concebidos e bem executados são muito úteis para gestores de recursos naturais e formuladores de 

políticas públicas. As características de uma boa ciência e, consequentemente, boa pesquisa são muitas 

vezes as mesmas que caracterizam um bom monitoramento e boa gestão ambiental 

(LINDENMAYER; LIKENS, 2009; LINDENMAYER; LIKEN, 2010). 

O Setor Elétrico Brasileiro (SEB) desenvolve e executa programas de monitoramento de 

peixes em reservatórios utilizados para geração de energia. Esses programas, em geral, são 

desenvolvidos para avaliação espaço-temporal dos impactos causados pelo barramento sobre a 

diversidade de peixes, e eventual proposição de medidas mitigadoras. As barragens transformam rios 

alterando o fluxo de água, sedimentos e nutrientes a jusante, modificando as temperaturas da água, 

afetando a diversidade de organismos e a integridade ecológica dos sistemas aquáticos (POFF, 2014; 

WINEMILLER et al., 2016). Com a formação do reservatório observam-se alterações das assembleias 

de peixes, como redução de espécies nativas, substituição de espécies e facilitação de invasões por 

espécies não-nativas (JOHNSON; OLDEN; VANDER ZANDEN, 2008; PELICICE; AGOSTINHO, 

2009; VITULE; FREIRE; SIMBERLOFF, 2009; AGOSTINHO et al., 2016; OLIVEIRA et al., 2018; 

SALES et al., 2018). Para monitorar efetivamente esses sistemas e estabelecer metas de restauração ou 

manejo, é necessário documentar referências de biodiversidade ou condições básicas ao longo do 

tempo (HORNBACH et al., 2018). Dados de longo-prazo podem ser a base para detecção de efeitos 

potencialmente danosos às assembleias de peixes, pois algumas perturbações antropogênicas 

apresentam efeitos tardios, podendo ainda ser sinérgicos ou cumulativos ao longo do tempo 

(SPELLERBERG, 2005).  

Empresas do SEB, em geral, são criticadas por sua vasta coleção de dados provenientes de 

monitoramentos que são arquivados para uso futuro e não são divulgados. Melhorias substanciais nas 

técnicas de monitoramento e nas ações de manejo poderiam ser obtidas com a análise e discussão dos 

dados acumulados no Setor durante as últimas décadas (AGOSTINHO; GOMES; PELICICE, 2007). 

Coletar mais dados é importante, mas também podemos fazer melhor uso das informações existentes 

(KINDSVATER et al., 2018). Quando considerado o elevado número de hidrelétricas no Brasil, 
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existem algumas poucas publicações que trazem análises de séries temporais sobre assembleias de 

peixes em seus reservatórios. Dentre outros, destacam-se alguns trabalhos de longo-prazo, realizado 

para UHE Furnas (ARAÚJO, 2013), UHE Serra da Mesa (MAZZONI; CARAMASCHI; IGLESIAS-

RIOS, 2012), UHE Peixe Angical (AGOSTINHO; PELICICE; MARQUES, 2009) e UHE Itaipu 

(OKADA; AGOSTINHO; GOMES, 2005).  

Considerando os investimentos significativos de tempo, recursos humanos e financeiros para 

implementação e manutenção dos programas de monitoramento, além de todo o seu potencial para 

gerar informações sobre a biodiversidade e subsidiar medidas de manejo e conservação, é importante 

que os monitoramentos de fato sejam efetivos. Assim, o primeiro objetivo desse estudo foi realizar 

análise de dados de monitoramento de peixes em reservatórios do Grupo Cemig para verificar sua 

efetividade na detecção de padrões espaço-temporais de diversidade de peixes (Capítulos 1 e 2). Nosso 

segundo objetivo foi identificar pontos de melhoria e definir diretrizes para aprimoramento da 

efetividade dos programas de monitoramento (Capítulo 3).  

A fim de atender o primeiro objetivo, analisamos dados acumulados, por mais de 20 anos, de 

monitoramento dos reservatórios da cascata do rio Araguari, alto rio Paraná, Brasil (Capítulos 1 e 2; 

ver Tabela 1 para melhor compreensão das diferenças entre os capítulos). Existem quatro reservatórios 

no canal principal do rio Araguari associados a usinas hidrelétricas: Nova Ponte, Miranda, Amador 

Aguiar I e Amador Aguiar II (listadas de montante para jusante). A área próxima à foz do rio Araguari 

é represada pelo reservatório de Itumbiara, uma usina hidrelétrica localizada no rio Paranaíba, e essa 

área também foi foco do nosso estudo. O primeiro capítulo, intitulado “Long-term study of reservoir 

cascade in Southeastern Brazil reveals spatio-temporal gradient in fish assemblages”, apresenta 

variação da riqueza de peixes ao longo do tempo e entre os reservatórios; verifica a existência de 

gradiente longitudinal das assembleias de peixes ao longo da cascata; e avalia possíveis fatores 

preditores de variação na estrutura das assembleias de peixes após formação dos reservatórios. Esse 

capítulo foi escrito em formato de artigo científico, submetido, aceito e publicado pela revista Marine 

and Freshwater Research 69(12) 1983-1994. O segundo capítulo, intitulado “Temporal changes in 

fish diversity in lotic and lentic environments along a reservoir cascade”, apresenta análises temporais 

da diversidade α e β das assembleias de peixes, em ambientes lênticos e lóticos ao longo da cascata, 

em resposta ao barramento do rio (considerando antes da construção de cada barragem e vários anos 

depois). Apresenta também como a partição da diversidade β varia ao longo do tempo e entre esses 

dois ambientes e testa fatores que possam explicar a substituição de espécies ao longo da cascata. Este 

capítulo foi escrito em formato de artigo científico, submetido e aceito para publicação pela revista 

Freshwater Biology. No momento aguardamos revisão final do manuscrito junto a revista, portanto a 

versão aqui apresentada poderá apresentar algumas diferenças da versão que será publicada. 
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TABELA 1: Comparação entre os dois primeiros capítulos da tese que analisaram dados de 

monitoramento de peixes em reservatórios da cascata do rio Araguari (Nova Ponte, Miranda, Amador 

Aguiar I, Amador Aguiar II, Itumbiara*), alto rio Paraná, Brasil. *Barragem localizada no rio 

Paranaíba, mas cujo reservatório represa a foz do rio Araguari. 

 

 CAPÍTULO 1 CAPÍTULO 2 

OBJETIVO 

GERAL 

Avaliar mudanças espaço-temporais nas 

assembleias de peixes nos reservatórios. 

Avaliar como a diversidade de 

peixes, nos ambientes lênticos e 

lóticos, varia ao longo do tempo 

após o represamento do rio 

 

PERÍODO 

AMOSTRAL 

Após o enchimento dos reservatórios de 

1993 a 2015 (23 anos) 

 

Antes da construção de cada 

barragem (baseline) e vários anos 

após o enchimento dos reservatórios 

1987 a 2015 (28 anos) 

 

PONTOS 

AMOSTRAIS 

5 pontos: 1 ponto lêntico em cada 

reservatório 

 

13 pontos: 9 lênticos (nos 

reservatórios) e 4 lóticos (entre 

reservatórios) 

 

DADOS 

ANALISADOS 

Peixes capturados com redes de emalhar 

(3 a 16 cm). Só amostragens que 

indicavam o esforço amostral = 111 

amostras 

Peixes capturados com redes de 

emalhar (3 a 16 cm). Só 

amostragens que indicavam o 

esforço amostral = 343 amostras 

 

FONTE: Da autora (2019) 

 

A partir de todo o processo que envolveu a elaboração dos dois primeiros capítulos, 

levantamento bibliográfico; leitura de centenas de relatórios de monitoramento de peixes em 

reservatórios e padronização e consolidação de planilhas de dados brutos, identificamos os pontos de 

melhoria para aprimorar os programas de monitoramento. Acreditamos que uma vez que as empresas 

do SEB, de forma geral, são as principais responsáveis em contratar e/ou executar os monitoramentos 

de peixes em reservatórios, elas teriam condições de implantar melhorias no processo de gestão dos 

programas visando sua maior efetividade. Assim, o terceiro capítulo, intitulado “Monitoramento de 

peixes em reservatórios: levantamento e diretrizes para maior efetividade” apresenta a caracterização 

da atividade de monitoramentos de peixes em reservatório no Brasil; demonstra a importância do 

planejamento do desenho amostral de monitoramentos para assegurar efetividade na detecção de 

tendências ao longo do tempo; relaciona os principais aspectos ecológicos que devem ser considerados 

na gestão dos programas, seguido de diretrizes que visam o aumento da sua efetividade. Este capítulo 

foi escrito no formato de artigo com estrutura de ensaio, seguindo a formatação da revista Journal of 

Applied Ecology pois, parte de seu conteúdo será submetido a esse periódico. 
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SUMMARY 

1. Long-term modifications in hydrological conditions due to river damming result in varied 

effects on fish diversity, which can be stronger in a reservoir cascade. Therefore, we assessed 

changes in fish diversity over a period that comprised 28 years, in a series of reservoirs along 

the Araguari River Basin, a Neotropical drainage in Brazil, in both lentic environments 

(reservoirs) and the lotic stretches between them. 

2. We used linear mixed models to assess long-term changes in fish diversity. Diversity was 

measured as α diversity (fish species richness) and β diversity (Jaccard’s and Raup-Crick’s 

dissimilarity index). β diversity was then partitioned into turnover (species replacement) and 

nestedness (species loss). In order to understand fish species replacement along the cascade 

we modelled turnover with four covariates: age, richness of native and non-native fish species 

and longitudinal position of sampling site along the cascade.  

3. The reduction of total richness and the increase in non-native richness were related to reservoir 

age. These effects were similar in both lotic and lentic environments, with no significant 

difference between them. We also observed a decrease in native fish richness over time, with a 

slight tendency for lentic environments to lose more species than lotic environments.  

4. Dissimilarity in fish assemblage increased over time and β Raup-Crick results corroborated 

those derived from β Jaccard, yielding similar significant temporal trends. Changes in fish 

species composition occurred predominantly due to turnover, compared to nestedness. We 

observed a greater species loss in reservoirs, suggesting that the transformation from a lotic 

environment into a lentic had greater impact on fish assemblages than the flow regulation of 

the lotic stretches downstream of the dams.  

5. Our results suggest that species replacement can be explained mainly by the increase of non-

native fish richness, followed by the longitudinal position along the cascade in an upstream-

downstream direction, and reservoir age.  

6. This study reveals that even after two decades of monitoring, we still observe important 

changes in fish assemblages, demonstrating the importance of long-term monitoring to assess 

biodiversity. Our findings reinforce the importance of long term fish monitoring schemes for 

the investigation of the effects of non-native fish species on native fish assemblages. 

 

KEYWORDS: partitioning beta diversity, biological invasion, fish assemblage, richness, non-

native species 
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7.  

1. INTRODUCTION 

 Changes in fish diversity due to damming usually result from the conversion of lotic to lentic 

habitats (Bunn & Arthington, 2002). Flow dynamics modified by river damming affect the physical 

and chemical characteristics of the river, such as water temperature, channel geomorphology, habitat 

heterogeneity, productivity dynamics and nutrient cycling (Bunn & Arthington, 2002). These 

characteristics create a spatial heterogeneity forming a longitudinal gradient within reservoirs and 

between reservoirs. The lentic environment (also called the lacustrine zone) is the area in the reservoir 

that is deeper and wider, where water current is generally unnoticeable and thermal stratification may 

occur. The environment presents low nutrient concentrations in relation to upstream reaches, but since 

more light is available due to the settling of fine sediments, primary production is higher (Agostinho, 

Pelicice, & Gomes, 2008; Miranda & Dembkowski, 2015). The lotic environment (also called riverine 

zone) refers to the upper reaches of the reservoir that features higher current velocity, low water 

residence time, higher turbity and nutrient levels, and lower light penetration, limiting primary 

production (Agostinho et al., 2008; Miranda & Dembkowski, 2015). The lotic environment may 

connect to the next upstream dam or to fluvial upstream stretches, thus lotic and lentic enviroments 

may alternate along a reservoir cascade system (Ward & Stanford, 1983).    

Long-term modifications in hydrological conditions, following reservoir construction, can 

result in varied effects on the original fish assemblages (Bailly, Cassemiro, Winemiller, Diniz-Filho, 

& Agostinho, 2016). One consistent pattern is the gradual decrease in native species richness over 

time observed in reservoirs (Agostinho, Gomes, Santos, Ortega, & Pelicice, 2016; Orsi & Britton, 

2014). Changes in species composition follow the progressive aging of the reservoirs, with fewer lotic-

adapted fish species (e.g. migratory fish) in older reservoirs than newly formed impoundments 

(Agostinho et al., 2008; Loures & Pompeu, 2018). In addition, the creation of reservoirs favours non-

native species establishment, becoming an additional threat to native freshwater fish (Bunn & 

Arthington, 2002; Casimiro, Garcia, Costa, Britton, & Orsi, 2017; Johnson, Olden, & Vander Zanden, 

2008; Toussaint, Beauchard, Oberdorff, Brosse, & Villéger, 2014). Generally in the long-term, fish 

assemblages in reservoirs show dominance of small-bodied species, with generalist feeding habits and 

sedentary lifestyles (Agostinho et al., 2016; Hoeinghaus et al., 2009). The evaluation of long-term 

effects on fish diversity is better understood for single dams than for a series of dams in a cascade 

(Castello & Macedo, 2016; Cheng, Li, Castello, Murphy, & Xie, 2015). Reservoir cascades present 

longitudinal shifts in physical and biological parameters, which drives changes in biodiversity that can 

vary in intensity and direction depending on the longitudinal position of the impoundment (Miranda & 

Dembkowski, 2015; Miranda, Habrat, & Miyazono, 2008; Stanford & Ward, 2001; Ward & Stanford, 

1983). Cumulative effects of multiple dams on fish assemblages are expected to be much stronger than 

those caused by a single dam alone (Castello & Macedo, 2016; Cheng et al., 2015). Therefore, a better 
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understanding of the effects of reservoir cascades on fish assemblages is necessary, particulaly in 

Brazil, where hydropower represents the country's main energy source. Studies of reservoir cascades 

in Brazilian rivers have demonstrated that fish composition, richness and functional diversity changes 

with a longitudinal gradient along the cascade and over time (Ferrareze, Casatti, & Nogueira, 2014; 

Pelicice et al., 2018; Petesse & Petrere, 2012, dos Santos et al., 2017, 2018; Oliveira, Baumgartner, 

Gomes, Dias, & Agostinho, 2018). 

Several studies have assessed changes in fish diversity in reservoirs (lentic environment) over 

time (Agostinho et al., 2016; Bailly et al., 2016; Ortega et al., 2018), and also downstream from dams 

(lotic environment) (de Mérona et al., 2005; Granzotti, Miranda, Agostinho, & Gomes, 2018; 

Zdankus, Vaikasas, & Sabas, 2008). When there are no lotic remnants between reservoirs built in 

series along a river (this varies according to the water level of the next reservoir in the cascade), the 

possibilities to compare lotic and lentic environments in a cascade are more limited. Nevertheless few 

studies have demonstrated fish diversity impacts in lotic stretches between dams in a reservoir cascade 

(Ferrareze et al., 2014; Miranda & Dembkowski, 2015; Miranda et al., 2008; Silva et al., 2017). 

Moreover, important contributions indicate that lotic stretches associated with lentic environments are 

important for the maintenance of fish diversity (Agostinho et al., 2008; dos Santos et al., 2018; 

Marques et al., 2018; Miranda & Dembkowski, 2015).  

Our study comprised data from a 28 years period of fish monitoring in a Neotropical drainage 

system called the Araguari River, upper Paraná River Basin, Brazil, which has been intensively 

dammed within this period. We aimed to assess temporal fish diversity changes in response to river 

damming, in both the lentic environments (reservoirs) and the lotic stretches between them. We tested 

four predictions: (i) following reservoir formation, total and native fish richness (α diversity) would 

decline while non-native fish richness would increase, and that such changes would be more 

pronounced in lentic environments; (ii) richness variation would lead to increased dissimilarity among 

fish assemblages, increasing beta diversity over time; (iii) higher fish species replacement (beta 

turnover) and loss (beta nestedness) over time would occur in lentic environments,  when compared to 

lotic environments; (iv) the magnitude of fish assemblage changes (turnover) would be explained by 

native and non-native fish richness, age (years after a pre-dam sampling, reflecting reservoir aging) 

and longitudinal position of sampling site along the cascade. Since we aimed to ensure that beta 

diversity analyses were independent of α variation, we adopted a null model approach to discriminate 

whether fish assemblage compositional differences among sites over time resulted from changes in α, 

or from forces that leads fish assemblages to be less, or more dissimilar than expected by chance 

(Chase, Kraft, Smith, Vellend, & Inouye, 2011). In this study, variation in α diversity was expected 

due to comparisons of different sample sizes among sites and with reservoir aging (Bailly et al., 2016). 
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2. METHODS 

2.1. Study area  

The Araguari River is an important tributary of Paranaíba River, found in the upper Paraná 

River Basin, Brazil, located in the western region of Minas Gerais state. The main channel runs a total 

of 475 km from its source in Serra da Canastra National Park (1,180 masl), to its mouth in the 

municipalities of Araguari and Tupacigura (510 masl), forming part of the Itumbiara reservoir (Faria 

& Jordão, 2012). The main tributaries are the Quebra-anzol River that flows into Nova Ponte 

reservoir, and the Uberabinha River, the mouth of which is located downstream of the Amador Aguiar 

II Dam. The Araguari River basin comprises an area of 22,091 km², with Cerrado (savannah) as the 

predominant phytophysiognomy, but with only 7.8% of its vegetation preserved. The economy in the 

basin is based on the agricultural, industrial and services sectors, characterized by intensive land use 

and human occupation, with 60.5% of the land occupied by pasture and 24.1% by crops (Barbosa, 

2012).   

Fish sampling was conducted in 13 sites along the Araguari River basin (Figure 1). There are 

four reservoirs in the main channel associated with hydropower plants: Nova Ponte, Miranda, Amador 

Aguiar I and Amador Aguiar II (listed from upstream to downstream). The reach of Araguari River 

near the mouth was also a focus of our study, which covers the part of the Itumbiara reservoir, a 

hydropower plant located on the Paranaíba River (Langeani & Rêgo, 2014) (Table 1). Four of the 

sampling sites, located downstream of each dam, are characterized by lotic environments, presenting 

higher water velocity. The other nine sites currently present lentic features (slow water), and are 

located at the lacustrine or transition zone of the reservoirs, which are considered as lentic 

environments in our study.  
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Figure 1. Sampling sites in the Araguari reservoir cascade system. The area of Araguari River mouth 

impounded by Itumbiara reservoir (for which the dam located on the Paranaíba River), is included in 

this study. Sampling site identification (ID) is indicated. 

 

 

Table 1. Some features of reservoirs along the Araguari cascade system, including Itumbiara (from 

Paranaíba River) (Cachapuz, 2006). The approximate extension of the lotic stretch, upstream of each 

reservoir is indicated. *Corresponds to the number of tributaries (4th order or higher) (Souza et al., 

2017).  

Reservoir 
Nova Ponte 

(NP) 
Miranda (MR) 

Amador 

Aguiar I (AAI) 

Amador 

Aguiar II 

(AAII) 

Itumbiara (IT) 

Reservoir area (km²) 450 52 19 45 778 

Mean water storage time 

(days) 
401.0 4.8 0.4 0.4 129.0 

Number of tributaries* 1 1 0 0 1 

Lotic stretch length 

upstream reservoir (km) 
110 <5 <5 <5 20 

Distance from headwater 

(km) 
210 290 325 413 

535 

Maximum regulation level 

(masl) 
815 696 624 565 520 
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2.2. Dataset 

We obtained fish monitoring data that comprised a period of 28 years from two power 

companies: Cemig Geração e Transmissão (Nova Ponte, Miranda and Itumbiara) and Consórcio 

Capim Branco Energia (Amador Aguiar I and Amador Aguiar II). Fish sampling was carried out 

during the period from 1987 to 2015, but not always simultaneously at all sites (Table 2). In order to 

standardize the dataset used in the analysis, we only included data from samples that caught fish using 

gillnets (mesh sizes from 3, 4, 5, 6, 7, 8, 10, 12, 14 and 16 cm - opposite knot length), which were 

deployed in littoral areas in the afternoon and removed the following morning (i.e. set for 13 to 15h of 

exposure), resulting in 343 samples from the dataset. Thus, considering the selectivity of gillnets, 

especially the ability to capture individuals longer than 5 cm (standard length of the smallest fish 

captured), we acknowledge that our study may present bias regarding the absence of some small-sized 

species. To avoid taxonomic discrepancies, we considered only fish genera/species that have valid 

scientific names, following the taxonomic classification of the Catalog of Fishes Online Database 

(Eschmeyer, Fricke, & Laan, 2018). 

For fish assemblage description purposes, we evaluated the occurrence of fish species in space 

and time using a constancy index (Dajoz, 1978), given by the equation: C = (pi x 100)/ P. For spatial 

constancy, C is the spatial constancy value of a species, pi is the number of sites the respective species 

occurred, P is the total number of sites sampled. For temporal constancy, C is the temporal constancy 

value of a species, pi is the number of years the respective species was collected, P is the total number 

of monitoring years. The species with C > 50 were considered constant, with 25 ≥ C ≥ 50, accessory 

and with C < 25, accidental. 

 

2.3. Baseline data and reservoir aging 

Along the Araguari cascade system, fish were sampled before and after the dams’ 

constructions. The first dam to be built was Nova Ponte, filled in 1993, followed by Miranda in 1997, 

Amador Aguiar I in 2005, and finally Amador Aguiar II in 2006. For each dam we defined a baseline 

(non-pristine) related to the condition before the respective dam construction (Table 2). For this study, 

the earliest available fish sampling data were from 1987, when the Araguari River was a free-flowing 

river, but its mouth was already under the influence of the Itumbiara reservoir, which was completed 

in 1980. In 1987, the sample sites were located at the riverine region subsequently impounded by 

Nova Ponte reservoir, and one sample site near Araguari mouth at Itumbiara reservoir. Therefore, 

instead of considering 1987 as a baseline for all sites, we defined the baseline for each as the sampling 

year that occurred prior to the construction of the closest dam (Table 2). We believe these baselines to 

be the most appropriate to assess changes in fish assemblages during the progressive damming of 

Araguari River, following the sequence of reservoir formation. The age variable reflects the linear 

trajectory of reservoirs aging, considering a pre-dam sampling year as the starting point (baseline), 
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assumed to be zero. This way the age variable of a sampling year was calculated by the difference in 

years from the baseline. 

Table 2. Sampling sites in the reservoir cascade system of the Araguari River and respective 

information on sampling years and baseline year considered for comparisons over time. Reservoirs: 

NP = Nova Ponte, MR = Miranda, AAI = Amador Aguiar I, AAII = Amador Aguiar II, IT = 

Itumbiara. ID = sampling sites identification in accordance to Figure 1. 

Sampling 

site ID 
Environment 

Reservoir 

reference 

Baseline 

year 

Reservoir 

fill year 
Sampling years 

Total years 

sampled 

Total 

samplings 

23 Lentic NP 1987 1993 
1994 - 1997; 1999 - 2003 

2010 - 2011; 2013 
13 35 

25 Lentic NP 1987 1993 
1995 - 1997; 1999 - 2003 

2010 - 2011; 2013 
13 35 

30 Lentic NP 1987 1993 
1996  - 1997; 1999 - 2003 

2010 - 2011; 2013 
13 35 

50 Lotic NP 1987 1993 
2001 - 2003; 2005; 2007 - 

2008; 2010 - 2013 
11 26 

60 Lentic MR 1994 1997 
2001 - 2005; 2007 - 2008; 

2010 - 2013 
12 25 

70 Lentic MR 1994 1997 
2001 - 2005; 2007 - 2008; 

2010 - 2013 
12 25 

80 Lotic MR 1994 1997 2001 - 2008; 2010 - 2015 15 30 

90 Lentic AAI 2004 2005 2005 - 2007; 2010 - 2015 10 23 

100 Lotic AAI 2004 2005 2006 - 2007; 2010 - 2015 9 24 

110 Lentic AAII 2004 2006 2006 - 2007; 2012 - 2015 7 19 

120 Lentic AAII 2004 2006 2005 - 2007; 2010 - 2015 9 26 

130 Lotic AAII 2004 2006 2006 - 2007; 2012 - 2015 7 19 

150 Lentic IT 1987 1980 2004 - 2007; 2010 - 2011 8 21 

 

 

2.4. Estimating fish assemblage diversity 

Diversity was measured as fish species richness and as fish assemblage variation in 

composition (β diversity). Fish species richness (α) was defined as the total number of fish species and 

was estimated for each site by pooling species sampled within the same year, with a minimum of two 

samples (wet and dry seasons) and a maximum of five in the same year (Table 2). This allowed the 

exclusion of possible seasonal variation and to provide overall characterization of interannual fish 

assemblage structure. We estimated total fish richness (αTOT) and then separated into native (αNAT) and 

non-native (αNN) fish species richness, for each site and sample year.  

Beta diversity measures the degree to which species composition differs among sites or within 

a site across time (Baselga 2010). To estimate the interannual variation in species composition for 

each site, we used the pairwise dissimilarity Jaccard index (βJAC) that utilizes presence⁄absence data. 
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Despite sample size-dependence, presence/absence measures may be the most appropriate for 

biodiversity conservation oriented towards rare species (Socolar, Gilroy, Kunin, & Edwards, 2016). 

Pairwise beta diversity measures the number of shared and unique species in two communities. The 

calculated pairwise Jaccard index for overall dissimilarity can be partitioning into two additive 

components: βJTU, the turnover component and βJNE the nestedness component, βJAC = βJTU + βJNE, 

(Baselga, 2012). Turnover refers to species replacement, when species present at one site/time are 

absent in another site/time, and are instead replaced by other species absent from the original site/time. 

Nestedness indicates species loss or gain (changes in total species richness), occurring when species 

present at one site/time are absent in another, but are not replaced by additional species, leading to 

richness differences between the samples (Baselga, 2010; Socolar et al., 2016). Using the 

methodological frameworks for beta-diversity analysis created by Baselga (2010), for each site we 

used the same criteria for α diversity, pooling species sampled within the same year together. Three 

matrices were generated containing each of the pairwise between-year values of βJAC and its 

components βJTU and βJNE. Analyses were conducted in R version 3.5.0 (R Development Core Team, 

2018) using ‘betapart’ package version 1.5.0 (Baselga & Orme, 2012). To proceed with the following 

analysis of this study, since we were interested in the dissimilarities between the samplings over time 

and the baseline year, we extracted from the matrices only the values of pairwise comparison to 

baseline year. The others between-year dissimilarity values were discarded.  

Changes in β diversity are often accompanied by changes in α diversity, and when α is 

variable, as when comparing among habitats or among studies with different sample sizes, 

comparisons of presence⁄absence dissimilarity metrics cannot discriminate to what degree changes in 

observed β are influenced by random changes in α (Anderson et al., 2011; Chase et al., 2011). With 

this in mind, since the dataset we used could present α differences due to sampling, and large 

differences between two samples can lead to increases in dissimilarity (Koleff, Gaston, & Lennon, 

2003), we use a null-modelling approach to remove the effects of α on β diversity (Anderson et al., 

2011). A null model allows us to distinguish whether differences in dissimilarity are due to changes in 

the underlying structure of assemblage composition across time or purely from changes in α diversity 

(Chase et al., 2011). Therefore, we used the Raup-Crick metric, βRC (Chase et al., 2011; Raup & Crick, 

1979) for each site, to obtain the interannual pairwise dissimilarity probability among fish 

assemblages. For any given α1 and α2 (species present in the two sample units), βRC compares the 

observed number of shared species to the distribution of expected values of shared species produced 

by a randomization process, assuming the use of presence-absence data (Chase et al., 2011). The 

results can be interpreted as the probability that two samples (among years in the same site in this 

study) share fewer species than expected by chance, in other words for samples drawn randomly from 

the species pool, given their existing differences in richness (Anderson et al., 2011). A low βRC means 

that more species are shared between the samples than expected by chance (less dissimilar), and a high 

βRC means fewer shared species than expected by chance (more dissimilar) (Chase et al., 2011). For 
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this analysis we used the function “raupcrick” from ‘vegan’ package version 2.5-2 (Oksanen et al., 

2018) in R version 3.5.0 (R Development Core Team, 2018), with 1000 random draws and null model 

option that selects species with probabilities that are proportional to the species frequencies (see Chase 

et al., 2011 for detailed description of procedure). It should be noted that we extract from the βRC 

dissimilarity matrix only the values of years comparisons to the baseline year in order to proceed with 

the following analyses. The same procedure was performed for βJA, βJTU and βJNE. 

 

2.5. Long-term changes in fish diversity in lotic and lentic environments 

Since different sites were sampled in different years and the number of sampling rounds 

varied, the dataset was not well suited for a more formal time-series analysis. In order to control 

temporal dependency, we used generalized linear mixed models (GLMMs) that included sample site 

as a random effect, allowing the estimation of variance in the response variables within and among 

sample sites (Harrison et al., 2018). This allowed us to increase statistical power, when compared to a 

more formal time-series analysis (Zuur, Ieno, Walker, Saveliev, & Smith, 2009), by modelling a 

dependency structure among diversity measures through time at the same site. To assess temporal 

autocorrelation in residual values from the models we used a Box-Pierce test (Box & Pierce, 1970).  

To test our first prediction we used a Poisson GLMM (typically used for count data, with a log 

link function) to model αTOT and a negative binomial GLMM to model αNAT and αNN, as a function of 

age (discrete) and environment (categorical with two levels, lentic and lotic).  A negative binomial 

distribution was used to control for overdispersion (when variance is larger than the mean) that was 

detected when carrying out exploratory data analyses with a Poisson distribution. Both variables, age 

and environment, were used as covariates to model βJAC and βRC by applying GLMM with Gaussian 

distribution and identity link function, addressing our second prediction. In all GLMMs, the 

interaction term, age*environment, was incorporated as a fixed effect. This interaction is particularly 

important for our study to assess the dam disturbance between upstream (lentic environment) and 

downstream (lotic environment) on fish diversity over time, in order to answer the question: does fish 

diversity vary differently between lentic and lotic environments in a reservoir cascade over the years 

after river damming? In all GLMMs we incorporated the dependency among interannual samplings of 

the same site, using sample sites as a random intercept (intra-site variation). By doing this, the random 

effect models will use data from all the sample sites to estimate the mean and variance of the global 

distribution of site means, thus accounting for differences among sites (Harrison et al., 2018). 

We used Akaike information criterion with a correction for small sample sizes (AICc) for 

model selection based on the rank of models from all possible combinations of explanatory variables 

(Akaike, 1987), with the best model indicated by the lower AICc value (K. P. Burnham & Anderson, 

2004; Hurvich & Tsai, 1989). To find the optimal fixed component (which explanatory variables are 

significant) we used the Wald chi-square test, and reported the results from this test (² and p-value) 
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for fixed components from the models. When the interaction and/or individual fixed components were 

not significant, the model was further simplified. Model assumptions were verified and indicated no 

problems regarding linearity, homogeneity of variances or overdispersion. We report both the GLMM 

marginal pseudo-R² that describes the proportion of variance explained by the fixed effects alone, and 

the conditional pseudo-R², which describes the proportion of variance, explained by both the fixed and 

random effects combined (Nakagawa & Schielzeth, 2013). We conducted linear regression analysis 

using R version 3.5.0 (R Development Core Team, 2018), with packages ‘MASS’ version 7.3-49 

(Venables & Ripley, 2002) and ‘lme4’ package version 1.1-17 (Bates, Mächler, Bolker, & Walker, 

2015). The ‘piecewiseSEM’ package version 2.0.0 (Lefcheck, 2016) was used to generate the pseudo-

R² of each model and the ‘ggeffects’ package version 0.4.0 (Lüdecke, 2018) was used to plot marginal 

effects from the models.   

 

2.6. Temporal β partitioning in lotic and lentic environments 

In addition to long-term changes in fish diversity, we were also interested in assessing possible 

differences in how changes in the composition of fish assemblages (turnover and nestedness) occurred 

in lotic and lentic environments. To do this, addressing our third prediction, we adopted two 

approaches. First, we performed a Wilcoxon test to compare βJTU and βJNE means in order to account 

for differences between the two different environments. Second, to investigate the age effect on beta 

partitioning components in lotic and lentic environments, we followed the same GLMM analysis 

process (model selection and validation) as we did for beta diversity (see section 2.5 in this study). We 

modelled βJTU and βJNE with age, environment and the interaction term, age*environment, as fixed 

effects, applying Gaussian distribution. Sample sites were incorporated as a random intercept.  

 

2.7. Potential factors influencing turnover along the cascade 

In order to comprehend fish assemblage turnover along the cascade (among site variation), we 

constructed a GLM global model with Gaussian distribution, to assess the relative contribution of 

different factors in the explanation of βJTU. To address our fourth prediction the covariates included in 

GLM global model were: native and non-native fish richness, age and sampling sites longitudinal 

position along the cascade. These factors were selected considering the hypothesis that changes in fish 

assemblages may correlate to river damming and non-native fish introductions. The global model can 

often be separated into other simpler models. Thereby we used AICc for model selection, specifically 

obtaining the difference between the AICci of each model (i) and the minimum AICc found for the 

model set (∆AICci = AICci – AICcmin) (K. Burnham & Anderson, 2002). We included all models with 

a cumulative Akaike weight (the relative likelihood of the model given the data) of ≥ 0.95 from the top 

model in the 95% confidence set. Inference was made based on model averaging, which incorporates 

uncertainty by weighting the parameter estimate of a model by that model’s Akaike weight (Harrison 
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et al., 2018). Model-averaged parameter estimates are thought to lead to more robust conclusions 

about biological systems (Johnson & Omland, 2004). The global model was validated and met 

assumptions of linearity, homogeneity of variances and did not have influential observations. To 

quantify the variance explained by the models, GLM pseudo-R² was calculated by the methods 

described by Nagelkerke (1991). We conducted the analysis using R version 3.5.0 (R Development 

Core Team, 2018), with packages ‘MuMIn’ version 1.40.4 (Barton, 2018) and ‘piecewiseSEM’ 

package version 2.0.0 (Lefcheck, 2016). 

 

3. RESULTS 

In the Araguari reservoir cascade, we recorded 95 fish species sampled with gill nets, from 

1987 to 2015 (see Table S1, available as Supplementary Material). The orders Characiformes (65.6%), 

Siluriformes (30.6%) and Cichliformes (3.5%) together represented 99.7% of the five orders recorded. 

Gymnotiformes and Cyprinodontiformes corresponded to the other 0.3%. Native and non-native fish 

accounted for 77 and 18 species, respectively. In total, 12 species were considered migratory. 

According to the Constancy Index (calculated using both the temporal constancy of years sampling 

and the spatial constancy for the 13 sample sites), 46% of fish species were spatially constant 

(occurring in > 50% of sampling sites) and 32% were temporally constant (occurring in > 50% of 

sampling years) (Table S1 and Figure S1).  

 

3.1. Long-term changes in fish diversity in lotic and lentic environments 

Total fish richness declined with age, as we first predicted, however with no significant 

difference between environments (main effects of environment, ² = 0.01, p = 0.942). The interaction 

between lotic and lentic environments with age was not significant (interaction effects, ² = 3.79, p = 

0.052) (Figure 2, Table 3). Thus, we updated our model, dropping the interaction and the 

environmental variable, and observing a significant decline of αTOT in the years following reservoir 

formation (GLMM, marginal pseudo-R² = 0.30, conditional pseudo-R² = 0.53). 

We observed a similar pattern for αNAT, with a slight, yet significant interaction, indicating a 

tendency for lentic environments to lose more native species over time than lotic environments, as we 

expected (interaction effects, ² = 3.86, p = 0.049; GLMM, marginal pseudo-R² = 0.42, conditional 

pseudo-R² = 0.67). The model suggested that the initial impact on αNAT caused by river fragmentation 

is similar in both environments, since intercepts were not significantly different (main effects of 

environment, ² = 0.001, p = 0.990). However, αNAT declined more abruptly at lentic sites in years 

following reservoir formation (main effects of age, ² = 103.75, p < 0.01) (Figure 2, Table 3).  

When analysing αNN we did not find a significant interaction between lotic and lentic 

environments with age (interaction effects, ² = 0.17, p = 0.687), nor a significant difference between 



52 

environments (main effects of environment, ² = 0.02, p = 0.903) (Table 3). Thus, we dropped the 

interaction and environmental covariates and assessed the αNN relationship with age. We observed a 

significant and progressive increase of αNN in the years following reservoir formation when we 

considered both environments together (main effects of age, ² = 42.64, p < 0.01; GLMM, marginal 

pseudo-R² = 0.24, conditional pseudo-R² = 0.59) (Figure 2, Table 3).  

 

 

 
 

 

 

Figure 2. Linear regression models showing predicted slopes and confidence intervals (shaded area) 

for fish richness relationship, total, native and non-native, with age for lotic and lentic environments. 

Conditional pseudo-R² were indicated. 
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Table 3: Summary of generalized linear mixed-effect models to explain variation in fish richness as a 

function of age (time measured in years compared to baseline) and environment (lotic or lentic). We 

included an interaction term as the effects of age may depend on the environment. Reference level for 

environment was set as ‘Lentic’. Bold values indicate significance at p < 0.05.  

Variable Coefficients Estimate Std. Error z value P-value AICc 
Pseudo-R² 

Marginal 

Pseudo-R²  

Conditional 

αtot Intercept 3.136 0.068 45.811 <0.001 840.4   

 

Age -0.031 0.004 -7.598 <0.001    

 

EnvLotic 0.009 0.122 0.072 0.942    

 

Age:EnvLotic 0.014 0.007 1.946 0.052    

αtot Intercept 3.143 0.062 50.790 <0.001 841.8 0.30 0.53 

 Age -0.028 0.003 -8.050 <0.001    

αnat Intercept 3.130 0.087 35.785 <0.001 809.2 0.42 0.67 

 

Age -0.044 0.004 -10.163 <0.001 

   

 

EnvLotic 0.002 0.156 0.011 0.991 

   

 

Age:EnvLotic 0.014 0.007 1.949 0.049 

   αnn Intercept -0.447 0.327 -1.364 0.173 449.9 

  

 

Age 0.082 0.015 5.491 <0.001 

   

 

EnvLotic 0.070 0.579 0.122 0.903 

   

 

Age:EnvLotic 0.011 0.027 0.406 0.684 

   αnn Intercept -0.423 0.274 -1.543 <0.001 445.9 0.24 0.59 

 

Age 0.085 0.013 6.547 <0.001 

    

With regards to our second prediction, the dissimilarity among fish assemblages increased 

significantly with reservoir age (GLMM, marginal pseudo-R² = 0.47, conditional pseudo-R² = 0.78) 

(Figure 3, Table 4). In the first years after reservoir formation, the lentic environment tended to 

differentiate more from baseline conditions than lotic environments (environment main effects, ² = 

6.08, p = 0.02). Notwithstanding, over time this difference among fish assemblage dissimilarity 

between the two environments diminished, as lotic environment also became increasingly dissimilar to 

assemblages found under baseline conditions (interaction effects, ² = 7.69, p < 0.01). We observed 

that the dissimilarity measured based on Raup-Crick metric yielded comparable results (Figure 3, 

Table 4), as fish assemblage dissimilarity increased with age with similar trends found in both lotic 

and lentic environments (interaction effects, ² = 5.07, p = 0.02; GLMM, marginal pseudo-R² = 0.39, 

conditional pseudo-R² = 0.68).  
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Figure 3. Linear regression models showing predicted slopes and confidence intervals (shaded area) 

for fish beta diversity dissimilarity index based on Jaccard and on Raup-Crick relationship with age 

for lotic and lentic environments. Conditional pseudo-R² were indicated. 

 

 

 

3.2. Temporal β partitioning in lotic and lentic environments 

In order to better understand dissimilarity observed over time, we assessed βJAC components. 

The observed results differed from what we expected in our third prediction. We found that βJTU was 

higher than βJNE (Figure 4a), however there was no difference in βJTU between lotic and lentic 

environments (W = 1604.0, p = 0.72) suggesting that species replacement has the same probability of 

occurrence in both environments (Figure 4b). On the contrary, βJNE was significantly higher in lentic 

environments (W = 2240.5, p < 0.01) indicating that species loss is more prone to occur in reservoirs 

(Figure 4b). Modelling beta diversity components with the interaction between age and environment, 

we observed that βJTU increases as a function of age with different slopes for lotic and lentic 

environments (interaction, ² = 7.25, p < 0.01) (Figure 4c, Table 4). However, in model selection we 

observed that the model with this interaction presented a low Akaike weight (0.007) and a higher 

AICc when compared to the best model that did not consider the environment as a covariate (weight 

0.93). Dropping the interaction and environment covariate from the model we found that over time the 

increase in species replacement occurs in a similar way in both environments (GLMM; marginal 

pseudo-R² = 0.26, conditional pseudo-R² = 0.74). βJNE did not present any temporal tendency nor an 

interaction between environments (null model AICc = -241.6) (see full model coefficients in Table 4). 

We observed that fish assemblage dissimilarity by species loss was higher in lentic environments, but 

almost constant over time in both environments (Figure 4c).  
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Figure 4. Relationship between beta diversity turnover and nestedness (A); Wilcoxon test between 

lotic and environment for beta diversity turnover and nestedness (B); linear mixed-effect models 

results on the effect of age on beta diversity components, turnover and nestedness, with respective 

confidence interval (shaded area) (C), in lotic and lentic environments. Conditional pseudo-R² for βJTU 

GLMM modelled with age was 0.74. 
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Table 4. Summary of linear mixed-effect models to explain variation in beta diversity as a function of 

age (time measured in years compared to baseline) and environment (lotic or lentic). We included an 

interaction term as effect of age may depend on environment. β diversity was measured as 

dissimilarity by β Jaccard (βJAC) and Raup-Crick (βRC; β diversity controlled for richness); β turnover 

(βJTU) and β nestedness (βJNE) components. Reference level for environment was set as ‘Lentic’. Bold 

values indicate significance at p < 0.05. t-values use Satterthwaite's method.  

Variable Coefficients Estimate 
Std. 

Error 
df t value P-value AICc 

R² 

Marginal 

R² 

Conditional 

βJAC Intercept 0.560 0.034 18.373 16.316 <0.001 -236.7 0.47 0.78 

 

Time 0.013 0.002 119.369 8.381 <0.001 

   

 

EnvLotic -0.159 0.064 20.259 -2.467 0.023 

   

 

Time:EnvLotic 0.009 0.003 121.712 2.774 0.006 

   βRC Intercept 0.264 0.096 23.123 2.765 0.011 41.0 0.39 0.68 

 

Time 0.029 0.005 121.486 6.127 <0.001 

   

 

EnvLotic -0.425 0.180 24.857 -2.36 0.0264 

   

 

Time:EnvLotic 0.022 0.010 117.439 2.252 0.0262 

   βJTU Intercept 0.410 0.056 15.455 7.256 <0.001 -163.2 0.29 0.80 

 

Time 0.013 0.002 116.315 6.451 <0.001 

   

 

EnvLotic -0.139 0.105 16.942 -1.324 0.203 

   

 

Time:EnvLotic 0.011 0.004 120.645 2.693 0.008 

   βJTU Intercept 0.381 0.044 19.780 8.723 <0.001 -173.0 0.26 0.74 

 

Time 0.015 0.002 120.900 8.451 <0.001 

   βJNE Intercept 0.144 0.036 22.000 4.006 0.001 -211.6 

  

 

Time 0.000 0.002 120.600 0.177 0.859 

   

 

EnvLotic -0.033 0.068 24.020 -0.491 0.628 

   

 

Time:EnvLotic -0.002 0.003 120.500 -0.458 0.648 

    

 

3.3. Potential factors influencing turnover along the cascade 

To test our fourth prediction, we considered all possible combinations of the four variables 

modelled with βJTU to generate a set of 16 models. Two models reached the established cumulative 

Akaike weight (≥ 0.95) when the ∆AICc cut off was set at 4 (Table 5). Model-averaged effect sizes 

(regression coefficient/standard error) suggested that species replacement occurs mainly due to the 

increase of non-native fish richness, following a longitudinal gradient in an upstream-downstream 

direction (Figure 5). Age was also an important variable in predicting βJTU. We observed a negative 

effect of native fish richness on fish assemblage turnover in the model with highest AICc weight 

(Table5), however this variable was not significant (for Wald test results see Table S2). 
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Table 5. Summary of best-ranked generalized linear models (M1 – M2) for beta diversity turnover 

(βJTU), based on cumulative Akaike weight ≥ 0.95. The full model included site location along the 

cascade system (position); native fish richness (αNAT); non-native fish richness (αNN) and age.  

 

Parameters M1 M2 

Intercept 0.386 0.308 

Position 0.012 0.013 

αNAT -0.004 
 

αNN 0.043 0.041 

Age 0.005 0.006 

R² 0.527 0.514 

df 6 5 

logLikelihood 112.627 110.833 

AICc -212.5 -211.2 

∆AICc 0 1.38 

Weight 0.636 0.319 

 

 

 

Figure 5. Model-averaged estimates showing the effect size and error bars (representing 95% 

confidence intervals) of the standardized mean slope coefficients, from the four variables predicting 

beta diversity turnover in Araguari cascade system, computed from the selected models. 

 

 

4. DISCUSSION 

We identified temporal diversity changes in fish assemblages in lotic and lentic environments 

along the Araguari reservoir cascade. In general, impoundment effects on fish diversity were more 

pronounced in lentic environments than lotic ones. As we first predicted, the reduction of αTOT and 
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αNAT and the increase in αNN were related to reservoir age. However, only reduction in αNAT was more 

pronounced in lentic environments, as lotic and lentic environments presented no significant 

difference in trends observed for αTOT and αNN over time.  The loss of native fish species in reservoirs 

over time is widely reported in Brazil (Agostinho et al., 2016; Loures & Pompeu, 2018; Orsi & 

Britton, 2014; Petesse & Petrere, 2012) and across the world  (Ngor, Legendre, Oberdorff, & Lek, 

2018). Fish species diversity in reservoirs has been consistently found to be lower than that found 

downstream in many rivers (Stanford & Ward, 2001). Despite the small spatial extent of some of the 

lotic stretches (<5km) between reservoirs in the Araguari cascade, we observed that in this 

environment the decline in native fish species over time was lower than in the reservoirs. Some studies 

also demonstrate the temporal reduction of fish species in lotic stretches downstream of dams 

following reservoir formation (de Mérona et al., 2005; Granzotti et al., 2018), however only a few 

studies have examined the lotic stretch between reservoirs (dos Santos et al., 2018). Lotic 

environments presents higher habitat heterogeneity than reservoirs, which may explain the higher 

richness in sample sites downstream of dams in the Araguari cascade, regardless of  flow regulation 

(Townsend, Doledec, & Scarsbrook, 1997). The lotic stretches between reservoirs harbour distinctive 

fish assemblages, and thus are important ecological refuges for native lotic species and an important 

driver of patterns in α and β diversity (Gao, Zeng, Wang, & Liu, 2010; Miranda & Dembkowski, 

2015; Oliveira, Goulart, & Minte-Vera, 2004). Furthermore, in the Neotropics, fish species are better 

adapted to lotic environments due to a virtual absence of natural lentic environments (Lowe-

McConnell, 1999).  

Considering that impoundments can facilitate non-native fish species invasions (Vitousek et 

al., 1997), we expected to find a pronounced increase in non-native fish in reservoirs, rather than in 

lotic environments. However, our results did not detect a difference between lotic and lentic 

environments in the Araguari cascade system. One explanation for this would be that dams modify 

both environments, and the increase of non-native fish species richness over time is a trend observed 

in many modified ecosystems (García, Jorde, Habit, Caamaño, & Parra, 2011; Poff, Olden, Merritt, & 

Pepin, 2007). Moreover, another possibility is that connections between the reservoirs in Araguari 

River by short lotic stretches facilitates the spread of non-native species across the landscape. Usually 

non-native species present environmental and biological plasticity that helps to expand and maintain 

their population in the environment (Vitule, Freire, & Simberloff, 2009). Sport fishing and stocking 

activities may be major vectors of non-native species introductions in the Araguari cascade system. 

These activities, without any due concern regarding species origin, were common place during the 

construction of reservoirs in the upper Paraná River Basin (Agostinho & Gomes, 2002; Lowe-

McConnell, 1999). Native fish species loss and the increase of non-native fish have important 

implications for trophic networks and ecosystem functioning in aquatic environments (de Mérona et 

al., 2005; dos Santos et al., 2017; Simberloff et al., 2013; Vitule et al., 2009).   
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As β diversity metrics incorporate shifts in species composition, they potentially provide a 

more sensitive indicator for fish assemblage change than α diversity (Magurran & Henderson, 2010). 

As predicted, we observed that fish assemblage composition changed in lotic and lentic environments, 

as dissimilarity increased over time. Temporal β diversity analyses from different biomes and 

organisms across the Earth detected changes in species assemblages, driven by human impacts, with a 

rate of 10% per decade (Dornelas et al., 2014). Our results showed a similar rate, with composition of 

fish assemblage’s changes of 13% per decade (GLMM slope of βJAC was 0.013). As all fish 

assemblages experience temporal shifts it is important to distinguish changes that can be attributed to 

external factors, such as anthropogenic activities, from underlying natural changes (Magurran & 

Henderson, 2010). The use of null models in order to make inferences about patterns of β diversity 

yield important insights into mechanisms governing biodiversity (Anderson, Tolimieri, & Millar, 

2013; Chase et al., 2011). In our study, the results of the βRC analysis, which accounted for variation in 

α diversity, yielded similar temporal trends. These trends suggest that changes in β diversity were not 

simply due to a random influence of time on species composition in both environments, and instead 

likely resulted from deterministic filters; i.e. construction of dams along the river favouring different 

species. 

The results of β partitioning analysis showed that turnover increased as a function of age in 

both lotic and lentic environments, with no significant difference between habitats, contradicting our 

third prediction. Nevertheless, dissimilarity due to species loss was significantly higher in lentic 

environments with no significant effect of age, showing almost constant rates over time. The 

construction of a series of dams along a river leads to extreme changes in river landscape that are 

followed by expected changes in biodiversity (Agostinho et al., 2016; Bailly et al., 2016; Ortega et al., 

2018). The greater species loss we detected in the reservoirs suggests that the transformations of a 

lotic environment into lentic (reservoir) produce a greater impact on fish assemblages than the flow 

regulation of the lotic stretches downstream of the dams. In any case, fish assemblages in both 

environments are changing over time, through species replacement.  

In relation to our fourth prediction, the most influential factor on fish species replacement was 

αNN, which had the biggest effect size, with a positive direction. Although not significant, a negative 

tendency was found between βJTU and native fish richness. One hypothesis that could explain this is 

that arrivals of new non-native species may be compensating the loss of native species (Kuczynski, 

Legendre, & Grenouillet, 2018). Non-native species promoted substantial loss or changes in fish 

diversity after invasions in many rivers acting as an ecological filter (Clavero & Hermoso, 2011; 

Pelicice & Agostinho, 2009; Ruppert et al., 2017; Vitule et al., 2009). Fragmentation and increase in 

non-native species densities was related to temporal changes in the composition of stream fish 

assemblages throughout France  (Kuczynski et al., 2018). Reduction of native species diversity is one 

of the recognized effects of non-native species, that also include habitat alteration, predation, 

competition, hybridization, and parasitism, as well as changes in food web structure and nutrient 
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cycling, and consequently, ecosystem function (Simberloff & Rejmanek, 2011). Non-native fish 

species introductions are changing the dissimilarity of fish assemblages among basins at a global 

scale, by increasing the number of shared species (Toussaint et al., 2014). Hydrologic alterations and 

biological invasions represent two of the greatest threats to freshwater biota (Johnson et al., 2008).   

Turnover demonstrated a positive relationship with the spatial factor, related to a site’s 

position along the cascade, suggesting that fish species replacement increases from upstream to 

downstream. These results, corroborated with those found by Loures & Pompeu (2018), suggest that 

downstream sections of the Araguari cascade are the most impacted, likely due to cumulative effects 

observed over time along the cascade (e.g. dos Santos et al., 2018). Changes in fish assemblage 

diversity in an upstream-downstream gradient have been detected in other rivers worldwide, including 

in reservoir cascades (Agostinho et al., 2016; dos Santos et al., 2018; Miranda et al., 2008; Petesse & 

Petrere, 2012). In adittion, Kuczynski et al. (2018) point out that fish communities in downstream 

sections of streams in France appear to be the most susceptible to global changes.   

In this study, even after two decades of monitoring, we still observed important changes in 

fish assemblages in the Araguari reservoir cascade, indicating the importance of long-term monitoring 

data to assess biodiversity.  Our results show that there is still much to explore in order to advance our 

knowledge in the detected ecological relationships. Considering that the spatial distribution of fish 

assemblages is influenced by disturbance regimes, spatial heterogeneity and environmental conditions 

(Ward, Tockner, Arscott, & Claret, 2002), it would be important to undertake further investigation on 

the relationships between fish diversity and these variables, in order to determine if the remnant lotic 

stretches between reservoirs compensate for fish species loss in lentic environments. Based on our 

beta diversity results we conclude that fish assemblages in the Araguari cascade are in the process of 

differentiation, as dissimilarity increased over time (Olden & Rooney, 2006). Non-native species were 

found to play an important role in driving changes in the composition of fish assemblages. Toussaint 

et al. (2014) suggested that differentiation of communities could precede homogenization, since 

introduced non-native species tend to spread and gradually invade all communities. This hypothesis 

reinforces the importance of long term monitoring of fish assemblages in the Araguari reservoirs and 

lotic environments in order to fully understand of impacts of non-native fish species. Additionally, 

analyses that account for functional traits of native and non-native fish (Vitule et al., 2017) would 

likely favour more meaningful assessments of fish diversity changes in relation to ecosystem 

functioning and its vulnerability to river fragmentation by dams. 
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SUPPLEMENTARY MATERIALS 

Table S1: Fish species recorded by long-term monitoring, from 1987 to 2015, in the Araguari reservoir cascade system, upper Parana River, 

Brazil. The occurrence of fish species in space and time was evaluated using a constancy index (Dajoz,1978), given by the equation: C = (pi x 

100)/ P. For spatial constancy, C is the spatial constancy value of a specie, pi is the number of sites the respective specie occurred, P is the total 

number of sites sampled. For temporal constancy, C is the temporal constancy value of a specie, pi is the number of years the respective specie 

was collected, P is the total number of monitoring years. The species with C > 50 were considered constant, with 25 ≥ C ≥ 50, accessory and with 

C < 25, accidental. 

 

Taxa Origin Migratory 

Constancy 

 Temporal 

(%) 

Spatial 

(%) 

Temporal Spatial 

 CYPRINODONTIFORMES       

 Cyprinidae       

 Cyprinus carpio Linnaeus 1758 Non-native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 CHARACIFORMES       

 Acestrorhynchidae       

 Acestrorhynchus lacustris  (Lütken 1875) Native No 71.43 100.00 Constant Constant 

 Anostomidae       

 Leporellus vittatus (Valenciennes 1850) Native No 76.19 69.23 Constant Constant 

 Leporinus amblyrhynchus Garavello & Britski 1987 Native No 85.71 84.62 Constant Constant 

 Leporinus friderici (Bloch, 1794) Native Yes 100.00 100.00 Constant Constant 

 Leporinus geminis Garavello & Santos, 2009 Non-native No 9.52 30.77 Accidental Accessory 

 Leporinus lacustris Amaral Campos 1945 Native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Leporinus microphthalmus Garavello, 1989 Native No 9.52 15.38 Accidental Accidental 

 Leporinus octofasciatus Steindachner 1915 Native No 95.24 84.62 Constant Constant 

 Leporinus paranensis Garavello & Britski 1987 Native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Leporinus striatus Kner 1858 Native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Megaleporinus macrocephalus Garavello & Britski, 1988 Non-native No 19.05 30.77 Accidental Accessory 

 Megaleporinus obtusidens (Valenciennes, 1836) Native Yes 71.43 69.23 Constant Constant 

 Schizodon nasutus kner, 1858 Native No 90.48 100.00 Constant Constant 
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Taxa Origin Migratory 

Constancy 

 Temporal 

(%) 

Spatial 

(%) 

Temporal Spatial 

 Bryconidae       

 Brycon nattereri Günther 1864 Native No 23.81 46.15 Accidental Accessory 

 Brycon orbignyanus (Valenciennes 1850) Native Yes 42.86 53.85 Accessory Constant 

 Salminus brasiliensis (Cuvier 1816) Native Yes 38.10 30.77 Accessory Accessory 

 Salminus hilarii Valenciennes 1850 Native Yes 14.29 23.08 Accidental Accidental 

 Characidae       

 Astyanax altiparanae Garutti & Britski 2000 Native No 100.00 100.00 Constant Constant 

 Astyanax bockmanni Vari & Castro 2007 Native No 47.62 61.54 Accessory Constant 

 Astyanax fasciatus (Cuvier 1819) Native No 90.48 100.00 Constant Constant 

 Astyanax paranae Eigenmann, 1914 Native No 14.29 23.08 Accidental Accidental 

 Galeocharax knerii (Steindachner 1879) Native No 100.00 92.31 Constant Constant 

 Moenkhausia costae (Steindachner 1907) Non-native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Moenkhausia intermedia Eigenmann 1908 Native No 42.86 46.15 Accessory Accessory 

 Oligosarcus paranensis Menezes & Géry 1983 Native No 19.05 30.77 Accidental Accessory 

 Piabarchus stramineus Eigenmann 1908 Native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Piabina argentea Reinhardt 1867 Native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Planaltina myersi Böhlke 1954 Native No 19.05 15.38 Accidental Accidental 

 Curimatidae       

 Cyphocharax gillii (Eingenmann & Kennedy, 1903) Native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Cyphocharax modestus (Fernández-Yépez 1948) Native No 61.90 61.54 Constant Constant 

 Cyphocharax nagelii (Steindachner 1881) Native No 76.19 100.00 Constant Constant 

 Steindachnerina insculpta (Fernández-Yépez 1948) Native No 38.10 76.92 Accessory Constant 

 Erythrinidae       

 Hoplias intermedius (Günther 1864) Native No 95.24 100.00 Constant Constant 

 Hoplias malabaricus (Bloch 1794) Native No 100.00 92.31 Constant Constant 

 Parodontidae       

 Apareiodon affinis (Steindachner 1879) Native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Apareiodon ibitiensis Amaral Campos 1944 Native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 
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Taxa Origin Migratory 

Constancy 

 Temporal 

(%) 

Spatial 

(%) 

Temporal Spatial 

 Apareiodon piracicabae (Eigenmann 1907) Native No 47.62 69.23 Accessory Constant 

 Parodon nasus Kner 1859 Native No 23.81 23.08 Accidental Accidental 

 Prochilodontidae       

 Prochilodus lineatus (Valenciennes 1837) Native Yes 95.24 61.54 Constant Constant 

 Serrasalmidae       

 Metynnis lippincottianus (Cope 1870) Non-native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Metynnis maculatus (Kner 1858) Non-native No 57.14 61.54 Constant Constant 

 Myloplus tiete (Eigenmann & Norris 1900) Native No 61.90 92.31 Constant Constant 

 Piaractus mesopotamicus (Holmberg 1887) Native Yes 19.05 23.08 Accidental Accidental 

 Pygocentrus nattereri kner, 1858 Non-native No 33.33 76.92 Accessory Constant 

 Serrasalmus maculatus kner, 1858 Native No 76.19 92.31 Constant Constant 

 Serrasalmus marginatus Valenciennes 1837 Non-native No 28.57 69.23 Accessory Constant 

 Serrasalmus rhombeus (Linnaeus 1766) Non-native No 14.29 15.38 Accidental Accidental 

 Triportheidae       

 Triportheus nematurus (Spix & Agassiz 1829) Non-native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 GYMNOTIFORMES       

 Gymnotidae       

 Gymnotus sylvius Albert & Fernandes-Matioli 1999 Native No 38.10 76.92 Accessory Constant 

 Sternopygidae       

 Eigenmannia sp. Native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Eigenmannia virescens (Valenciennes 1836) Native No 76.19 84.62 Constant Constant 

 Sternopygus macrurus (Bloch & Schneider 1801) Native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 SILURIFORMES       

 Auchenipteridae       

 Ageneiosus valenciennesi Valenciennes, 1835 Native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Trachelyopterus galeatus (Linnaeus 1766) Native No 80.95 92.31 Constant Constant 

 Callichthyidae       

 Hoplosternum littorale (Hancock 1828) Native No 28.57 38.46 Accessory Accessory 



70 

 

Taxa Origin Migratory 

Constancy 

 Temporal 
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Temporal Spatial 

 Doradidae       

 Rhinodoras dorbignyi (Kner 1855) Native No 42.86 38.46 Accessory Accessory 

 Heptapteridae       

 Pimelodella avanhandavae Eigenmann 1917 Native No 14.29 23.08 Accidental Accidental 

 Pimelodella gracilis (Valenciennes 1835) Native No 14.29 23.08 Accidental Accidental 

 Rhamdia quelen (Quoy & Gaimard 1824) Native No 76.19 76.92 Constant Constant 

 Loricariidae       

 Hypostomus albopunctatus (Regan, 1908) Native No 9.52 15.38 Accidental Accidental 

 Hypostomus ancistroides (Ihering 1911) Native No 9.52 7.69 Accidental Accidental 

 Hypostomus iheringii (Regan 1908) Native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Hypostomus margaritifer (Regan 1908) Native No 9.52 38.46 Accidental Accessory 

 Hypostomus nigromaculatus (Schubart 1964) Native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Hypostomus paulinus (Ihering 1905) Native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Hypostomus regani (Ihering 1905) Native No 23.81 76.92 Accidental Constant 

 Hypostomus spp. Native No 100.00 100.00 Constant Constant 

 Hypostomus strigaticeps (Regan 1908) Native No 4.76 30.77 Accidental Accessory 

 Loricaria sp. Native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Megalancistrus parananus (Peters 1881) Native No 47.62 53.85 Accessory Constant 

 Rineloricaria latirostris (Boulenger, 1900) Native No 14.29 15.38 Accidental Accidental 

 Pimelodidae       

 Iheringichthys labrosus (Lütken 1874) Native No 90.48 100.00 Constant Constant 

 Pimelodus argenteus Perugia, 1891 Native No 4.76 23.08 Accidental Accidental 

 Pimelodus maculatus Lacepède 1803 Native Yes 100.00 100.00 Constant Constant 

 Pimelodus microstoma Steindachner 1877 Native No 57.14 84.62 Constant Constant 

 Pimelodus paranaensis Britski & Langeani 1988 Native No 47.62 61.54 Accessory Constant 

 Pinirampus pirinampu (Spix & Agassiz 1829) Native Yes 61.90 69.23 Constant Constant 

 Pseudoplatystoma corruscans (Spix & Agassiz 1829) Native Yes 19.05 30.77 Accidental Accessory 

 Steindachneridion scriptum (Miranda Ribeiro 1918) Native Yes 23.81 15.38 Accidental Accidental 
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 Zungaro jahu (Ihering 1898) Native Yes 9.52 46.15 Accidental Accessory 

 Pseudopimelodidae       

 Pseudopimelodus mangurus (Valenciennes 1835) Native No 52.38 53.85 Constant Constant 

 CICHLIFORMES       

 Cichlidae       

 Astronotus crassipinnis (Heckel 1840) Non-native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Australoheros facetus (Jenyns 1842) Native No 28.57 30.77 Accessory Accessory 

 Cichla kelberi Kullander & Ferreira 2006 Non-native No 52.38 100.00 Constant Constant 

 Cichla piquiti Kullander & Ferreira 2006 Non-native No 42.86 84.62 Accessory Constant 

 Cichla spp. Non-native No 28.57 84.62 Accessory Constant 

 Cichlasoma paranaense Kullander, 1983 Native No 38.10 61.54 Accessory Constant 

 Cichlasoma spp. Native No 33.33 46.15 Accessory Accessory 

 Coptodon rendalli (Boulenger 1897) Non-native No 71.43 69.23 Constant Constant 

 Crenicichla jaguarensis Haseman, 1911 Native No 42.86 53.85 Accessory Constant 

 Crenicichla niederleinii (Holmberg 1891) Non-native No 4.76 7.69 Accidental Accidental 

 Geophagus brasiliensis (Quoy & Gaimard 1824) Native No 76.19 76.92 Constant Constant 

 Oreochromis niloticus (Linnaeus 1758) Non-native No 23.81 53.85 Accidental Constant 

 Satanoperca pappaterra (Heckel 1840) Non-native No 57.14 46.15 Constant Accessory 
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Figure S1: Number of native, non-native and migratory fish species (richness) per classes of spatial and temporal constancy index. The species 

with C > 50 were considered constant, with 25 ≥ C ≥ 50, accessory and with C < 25, accidental. The percentage demonstrates the proportion of 

fish richness per class. Native fish = 77 species; non-native fish = 18 species; migratory fish = 12 species. 
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Table S2: Summary of Wald Chi-Squared test from GLM global model variables modelled with beta diversity turnover (βJTU).  Bold values indicate 

significance at p < 0.05. 

Parameters  Chisq  P value 

Age 8.247 0.004 

Position 11.587 0.001 

α native 3.496 0.062 

α non-native 36.283 <0.001 
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CAPÍTULO 3 

 Esse capítulo foi escrito em formato de artigo científico, com estrutura de ensaio. Posteriormente, 

parte do seu conteúdo será submetido a revista Journal of Applied Ecology. Portanto, seguimos as 

normas de formatação dessa revista. 
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1. INTRODUÇÃO 

Programas de monitoramento de peixes em reservatórios de hidrelétricas requerem 

investimentos significativos de tempo, dinheiro e recursos humanos para sua implementação e 

manutenção. Contudo, será que esses recursos estão sendo aplicados da melhor forma e gerando 

resultados satisfatórios? Os programas de monitoramentos de peixes em reservatórios são efetivos? O 

que é um monitoramento efetivo? Monitoramento pode ser definido como medição sistemática de 

variáveis e processos ecológicos ao longo do tempo conduzida para um propósito específico, 

avaliando o grau de conformidade das condições encontradas com um padrão pré-determinado, ou 

seja, avaliando mudanças (Hellawell 1991; Spellerberg 2005). A efetividade do monitoramento está 

relacionada a sua capacidade real, efetiva, de atender aos seus propósitos. Para ser efetivo o 

monitoramento requer um conjunto de objetivos específicos ligados ao objetivo geral para detectar 

importantes mudanças espaço-temporais nas assembleias e populações de peixes (Radinger et al. 

2018), bem como facilitar a detecção dos possíveis causadores dessas mudanças (Dornelas et al. 

2013).  

De uma forma geral, programas de monitoramento ecológico apresentam um histórico ruim 

nas últimas décadas, sendo frequentemente criticados por não serem científicos, serem caros e pouco 

aproveitados (Hellawell 1991; Lovett et al. 2007; Lindenmayer and Liken 2010). Essa má reputação 

majoritariamente é atribuída ao planejamento ruim, com desenhos amostrais falhos, de baixo poder 

estatístico e falta de foco (Hellawell 1991; Lovett et al. 2007). Entretanto, os atributos de uma boa 

ciência que, consequentemente, levam a bons trabalhos científicos são os mesmos que caracterizam 

um bom monitoramento (Lovett et al. 2007). O cuidado ao se determinar claramente quais as 

perguntas deverão ser respondidas pelo monitoramento (propósitos/objetivos); como essas perguntas 

serão respondidas (métodos); como os dados serão tratados (análises); o que os dados significam e 

quais informações fornecem (interpretação/discussão); é essencial para o bom planejamento de um 

programa de monitoramento (Usher 1991). A definição criteriosa do desenho amostral na fase de 

planejamento, por exemplo, com poder estatístico suficiente para detectar tendências de efeitos 

relacionados a um impacto, pode evitar perda de tempo e recurso em um programa que não resultaria 

em informações úteis (Gerrodette 1987). Por isso, é importante que o monitoramento seja conduzido 

com rigor científico, por pessoas competentes e que atendam a bons padrões profissionais (Spellerberg 

2005). 

Barragens para construção de hidrelétricas transformam os rios regulando a vazão, alterando o 

fluxo de sedimentos e nutrientes, modificando parâmetros físico-químicos da água, afetando a 

diversidade dos organismos e a integridade ecológica dos sistemas aquáticos (Poff 2014; Winemiller 

et al. 2016). Assim, empresas do Setor Elétrico Brasileiro (SEB) realizam programas de 

monitoramento dos seus reservatórios para avaliação destes impactos ao longo do tempo. Apesar da 
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grande quantidade de empreendimentos hidrelétricos no país, em um levantamento realizado por 

Agostinho e colaboradores (2007), verificou-se que o monitoramento das assembleias de peixes ocorre 

num número proporcionalmente baixo de reservatórios. Infelizmente, informações produzidas por 

esses monitoramentos, em sua maioria, ficam restritas às empresas do SEB, ou empresas de 

consultoria ou aos órgãos ambientais, em inúmeros relatórios. Além disso, a qualidade e o 

detalhamento dos dados requeridos para melhor dimensionamento dos impactos promovidos pelos 

represamentos e maior conhecimento sobre as mudanças na diversidade de peixes em curso nos rios 

brasileiros, ainda são desafios para o SEB e para os órgãos de controle ambiental (Agostinho et al. 

2007). O aumento da fragmentação dos rios, com prognósticos de crescimento (Couto and Olden 

2018), impele por monitoramentos efetivos que possam medir as mudanças na diversidade de peixes 

de forma compreensível, para subsidiar medidas de conservação e manejo baseadas em evidências 

(Radinger et al. 2018). 

O aprimoramento da efetividade dos programas de monitoramento de peixes em reservatórios 

de hidrelétricas só vai ser possível se começarmos a confrontar os desafios, a começar por melhorias 

no processo de gestão desses programas por empresas do SEB. Essas melhorias no processo de gestão 

vão desde o planejamento até a prática de manejo de dados, com documentação e preservação das 

informações por longo prazo. Com isso em mente, em relação aos programas de monitoramento de 

peixes em reservatórios de hidrelétricas, este estudo objetivou: i) caracterizar essa atividade no Brasil 

(Seção 3); ii) demonstrar a importância do poder estatístico ser considerado durante o planejamento do 

desenho amostral de monitoramentos para assegurar sua efetividade na detecção de tendências ao 

longo do tempo (Seção 4); iii) relacionar os principais aspectos ecológicos que devem ser 

considerados na gestão dos programas, seguido de diretrizes que visam o aumento da efetividade da 

gestão e por conseguinte dos programas de monitoramento  (Seção 5). Começamos, no entanto, com 

uma breve contextualização sobre o SEB e a atividade de monitoramento de peixes (Seção 2). 

2. CONTEXTUALIZAÇÃO  

No Brasil, após a publicação da Política Nacional de Meio Ambiente, Lei nº 6.938/1981 (ver 

Art. 9º), alguns instrumentos legais trouxeram à tona a relevância da avaliação e do monitoramento de 

impactos ambientais causados por atividades utilizadoras de recursos ambientais, efetivas ou 

potencialmente poluidoras, ou capazes de causar degradação ambiental. Dentre esses instrumentos, 

alguns são de maior interesse para o SEB, como a Resolução Conama nº 01/1986 que dispõe sobre 

critérios básicos e diretrizes gerais para a avaliação de impacto ambiental (ver Art. 6º e 9º) e a 

Resolução Conama nº 06/1987 (ver Art. 9º) que dispõe sobre o licenciamento ambiental de obras 

especificamente do setor de geração de energia elétrica. Esses instrumentos tornaram obrigatórios os 

inventários e estudos que visam, além de dimensionar os impactos, subsidiar medidas mitigadoras 

(manejo), prevendo monitoramento das alterações decorrentes destas atividades. A partir de então 
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observou-se avanço no desenvolvimento de programas ambientais pelas empresas (Sánchez 2013). 

Esses instrumentos foram ainda fortalecidos em 1988, com a publicação da Constituição do Brasil que 

reiterou a importância da proteção ambiental, trazendo um capítulo inteiro (Capítulo VI do Título VIII 

– Da Ordem Social) relacionado ao meio ambiente (Sánchez 2013).  

Na década de 1990, várias empresas do SEB reconhecendo impactos ambientais inerentes às 

atividades de geração, transmissão e distribuição, consolidaram em políticas de meio ambiente, 

princípios e diretrizes para redução, compensação ou eliminação dos impactos ambientais causados 

pelas atividades, fundamentando-se na utilização racional dos recursos naturais (Eletrobrás 1990; 

Cemig 2012). Com o aumento da consciência ecológica e políticas públicas, como a Convenção da 

Diversidade Biológica de 1992, o monitoramento ecológico ganhou novas dimensões (Sánchez 2013). 

No Artigo 7º, este documento chama a atenção para identificação e monitoramento da diversidade 

biológica, sendo essa definida como “a variabilidade de organismos vivos de todas as origens, 

compreendendo, dentre outros, os ecossistemas terrestres, marinho e outros ecossistemas aquáticos e 

os complexos ecológicos que fazem parte; compreendendo ainda a diversidade dentro de espécies, 

entre espécies e de ecossistemas”.  

Uma importante contribuição ao SEB, em relação aos ecossistemas aquáticos, foi feita pela 

Eletrobrás em 1988, com a criação do Comitê Coordenador das Atividades de Meio Ambiente do 

Setor Elétrico (COMASE) que contava com representações técnicas de cerca de 23 empresas setoriais. 

O COMASE realizou nos anos de 1993 e 1994, várias Reuniões Temáticas Preparatórias e o 

“Seminário sobre Fauna Aquática e o Setor Elétrico Brasileiro” visando fornecer ao setor elementos 

para subsidiar diretrizes nacionais para a conservação da fauna aquática em reservatórios (Agostinho 

et al. 2007). Como fruto desse trabalho, analisando os programas de monitoramento dos recursos 

aquáticos em reservatórios brasileiros, concluiu-se que careciam de regularidade e/ou definição clara 

dos seus objetivos (COMASE 1995). A falta de definição dos objetivos implicava em dificuldades de 

avaliar e realimentar as atividades de manejo, bem como de detectar as alterações sofridas pelas 

comunidades aquáticas. Com base nesta análise foram elaboradas as seguintes recomendações para 

monitoramento de peixes e pesca:  

i. realizar o monitoramento em toda a área de influência do 

empreendimento (montante, corpo do reservatório, jusante e tributários), 

de modo contínuo e com objetivos bem definidos; 

ii. ajustar a periodicidade do monitoramento de acordo com seu objetivo e 

com as fases do ciclo estacional. Antes do enchimento do reservatório, o 

programa deve ser iniciado no rio principal e tributários. Nas fases de 

enchimento e pós enchimento, o programa deve ser contínuo;  

iii. associado ao monitoramento da ictiofauna, realizar um programa de 

acompanhamento das condições limnológicas e da qualidade da água, 
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compreendendo a coleta de dados físicos, químicos e biológicos em 

diferentes locais (montante e jusante) e profundidades;  

iv. realizar o monitoramento da pesca, por meio da pesca experimental e do 

controle do desembarque de pescado nos postos de comercialização. A 

metodologia para o monitoramento deve ser padronizada de forma a 

permitir comparações entre diversos empreendimentos. Essa atividade 

deve ser realizada em parceria com o IBAMA e pescadores.  

(COMASE 1995) 

Após pouco mais de 10 anos desde a realização do Seminário organizado pela COMASE, 

Agostinho e colaboradores (2007) verificaram avanços relevantes na atuação das empresas do SEB na 

área ambiental, incluindo atividades de monitoramento de peixes. Contudo, muitas recomendações do 

COMASE ainda eram ignoradas e erros continuavam a ser cometidos (Agostinho et al. 2007). Mais 10 

anos se passaram e ainda se observam déficits no planejamento, licenciamento e monitoramento de 

atividades de grande impacto que ameaçam peixes de água-doce, como a fragmentação de rios por 

barragens no Brasil (Pelicice et al. 2017). O monitoramento obrigatório e permanente das populações 

de peixes em áreas afetadas por barramentos e outros projetos de grande escala é uma das ações 

recomendadas para gerar subsídios que minimizem impactos sobre peixes (Pelicice et al. 2017). 

Contudo, para isso ocorrer, são necessárias mudanças de comportamento e de melhores práticas junto 

às agências ambientais e empresas do SEB, o que pode ser desafiador diante do cenário nacional atual.  

Ao longo dos últimos anos, as tarifas brasileiras de energia elétrica vêm sendo apontadas 

como uma das causas da perda de competitividade da economia nacional (de Castro et al. 2013). 

Assim, em setembro de 2012, visando reduzir o custo da energia elétrica no Brasil, foi publicada a 

Medida Provisória (MP) 579, transformada em Lei n.º12.783 de 14-01-2013, que impõe mudanças 

significativas nas tarifas dos ativos mais antigos de geração e transmissão que tiveram seus contratos 

renovados, além de alterar a relação intra mercados de energia elétrica no Brasil (Fernandes and 

D'Armada 2017). A MP 579/2012 provocou forte impacto financeiro sobre as empresas de geração 

detentoras de concessões com vencimento entre 2015-2017. Esse impacto foi imediatamente avaliado 

e precificado pelo mercado de capitais provocando baixas significativas na cotação das ações das 

empresas afetadas na bolsa de valores (Fernandes and D'Armada 2017). Essa baixa ocorreu devido à 

redução das receitas líquidas e a restrição das condições comerciais que só eram financeiramente 

suficientes para cobrir os custos de operação e manutenção, com uma margem bastante estreita (de 

Castro et al. 2013). Com isso, as obrigações socioambientais vinculadas à operação de hidrelétricas 

não foi tratada pela MP 579, no que diz respeito aos valores das tarifas definidas para novas 

concessões, impactando a execução de programas socioambientais existentes nas usinas, incluindo os 

monitoramentos (Fernandes and D'Armada 2017). 
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3. LEVANTAMENTO SOBRE MONITORAMENTOS DE PEIXES EM RESERVATÓRIOS 

DE HIDRELÉTRICAS NO BRASIL 

A principal fonte de energia elétrica no país é constituída por usinas hidrelétricas, que 

totalizam 1338 empreendimentos em operação, sendo 693 CGHs (geram até 3 MW), 427 PCHs 

(geram de 3 a 30MW) e 218 UHEs (geram acima de 30 MW), representando 61,2% da capacidade 

instalada no país (Aneel 2018; Resolução Normativa nº 673 de 4/8/2015 da ANEEL). Para caracterizar 

a atividade de monitoramento de peixes em reservatórios de hidrelétricas no Brasil foi realizado um 

levantamento junto as empresas de energia do SEB, conforme descrito no item 3.1. 

 

3.1.  Métodos  

Elaboramos um questionário, autoaplicável por meio eletrônico, para levantamento de dados 

por amostragem (Günther 2003), sobre a atividade de monitoramento de peixes em reservatórios de 

hidrelétricas no Brasil. O questionário foi composto por 25 perguntas, abertas e de múltipla escolha, de 

forma que pudéssemos individualizar as respostas por reservatório para análises (ver Anexo I). 

Algumas perguntas levavam em consideração o porte do empreendimento, se Pequenas Centrais 

Hidrelétricas – PCHs ou Usinas Hidrelétricas de Energia – UHEs. Para fins deste estudo, incluímos 

Centrais Geradoras Hidrelétricas – CGHs no grupo de PCHs, para evitar divergência nas respostas do 

questionário quanto a classificação das usinas, pois a Agência Nacional de Energia Elétrica – ANEEL 

alterou a classificação em 2015 pela Resolução Normativa nº 673 e ainda existem bases de dados 

conflitantes. Assim, neste estudo, quando mencionamos PCH estamos considerando empreendimentos 

que geram até 30MW e apresentam área de reservatório de até 13 km² e UHEs aqueles que geram 

acima de 30MW e apresentam área de reservatório maior que 13 km².  

Foi realizado um pré-teste do questionário, que foi aprimorado corrigindo falhas e 

incorporando sugestões recebidas. O questionário foi então disponibilizado na internet pelo 

sistema Online Pesquisa© (enuvo GmbH, Zurique), que oferece base tecnológica para questionários 

online. Considerando a especificidade do tema pesquisado, optamos pela amostragem intencional, que 

ocorre quando não é possível enumeração total da amostra e se utiliza elementos da amostra que 

podem oferecer as informações necessárias (Babbie 1999). A divulgação do levantamento foi feita 

através de e-mail que continha um link, para acesso ao questionário, enviado a 43 empresas do SEB, 

que juntas somam aproximadamente 309 reservatórios sob sua administração, correspondendo então a 

23,1% dos reservatórios existentes no Brasil. Os dados para este estudo foram coletados durante todo 

o mês de outubro de 2018. Assumimos o compromisso de confidencialidade das respostas, 

apresentando os resultados de maneira a não permitir a identificação das pessoas/empresas envolvidas. 

Aquelas empresas que permitiram a divulgação do nome como colaboradora desse levantamento 
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foram nominalmente citadas nos Agradecimentos ao final desse capítulo, onde também agradecemos a 

colaboração dos respondentes anônimos.  

As respostas ao questionário foram analisadas de forma descritiva, com apresentação das 

frequências absoluta e relativas. Um teste de Kruskall Wallis, seguido de Wilcoxon pareado, foi 

realizado para verificar diferenças na variância das idades dos reservatórios nas diferentes categorias 

de duração dos monitoramentos, utilizando o software R (ver. 3.5.1, R Development Core Team 2018, 

Vienna, Austria). O questionário também contou com uma pergunta de opinião, de múltipla escolha, 

para conhecer o grau de concordância dos respondentes quanto a percepção da efetividade dos 

monitoramentos (Anexo 1, questão 23). Para isso foi utilizada a escala de Likert, com estrutura de 

intensidade e distribuição simétrica de itens, apresentando um ponto central neutro: discordo 

totalmente, discordo parcialmente, não concordo nem discordo, concordo parcialmente e concordo 

totalmente (Likert 1932). A frequência de cada item Likert foi gerada para analisar a opinião dos 

respondentes a cada afirmação, através do pacote ‘likert’ (ver https://CRAN.R-

project.org/package=likert, Bryer and Speerschneider 2016) no software R (ver. 3.5.1, R Development 

Core Team 2018, Vienna, Austria). 

 

3.2.  Cenário atual dos monitoramentos de peixes em reservatórios de hidrelétricas no Brasil 

(2016 a 2018) 

No levantamento realizado obtivemos o retorno de 16 empresas que administram no total 163 

reservatórios, sendo 94 PCHs e 69 UHEs. Assim nossa amostra representou 8.4% do total de PCHs 

(incluindo CGHs) e 31.8% do total de UHEs em operação no país. De todos os reservatórios 

administrados pelas empresas respondentes, 37 reservatórios nunca foram monitorados. Quanto ao 

aspecto temporal, de quando o primeiro monitoramento de peixes foi realizado em relação ao 

enchimento do reservatório, 68 iniciaram os monitoramentos logo após o enchimento, 20 iniciaram 

cinco após, enquanto que em outros 32 o monitoramento só foi ocorrer 10 anos depois (Fig. 1).  

 

Fig. 1: Ocorrência do primeiro monitoramento de peixes nos reservatórios em relação ao seu 

enchimento e respectivas frequências relativas de cada categoria.  
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Durante o período de 2016 a 2018, o monitoramento de peixes foi realizado em 37 PCHs 

(incluindo 5 CGHs) e em 46 UHEs, correspondendo a 39.4% e 66.7% do total de reservatórios 

apontados respectivamente. Esses reservatórios estão distribuídos em 18 estados brasileiros, 

representando todas as regiões do país (Fig. 2). Quando comparado ao período de 1999 a 2003, pelo 

levantamento realizado por Agostinho e colaboradores (2007), houve aumento na frequência relativa 

de monitoramentos realizados nos últimos três anos, pois nosso estudo apontou ainda que 51% dos 

reservatórios amostrados realizam monitoramento de peixes, enquanto essa proporção variou entre 22 

e 42% de 1999 a 2003 (Agostinho et al. 2007).  

 

 
Fig. 2: Número de reservatórios em que é realizado monitoramento de peixes por regiões brasileiras, 

durante o período de 2106 a 2018, conforme apontado pelas empresas respondentes ao levantamento.  

Solicitamos aos respondentes que nos informassem sobre atividades de monitoramento de 

peixes que ocorriam em reservatórios da empresa, mas que foram encerrados ou interrompidos antes 

de 2016, para um comparativo com o cenário atual (período de 2016 a 2018). O objetivo dessa 

pergunta foi avaliar o quanto a atividade pode ter sido impactada pelas mudanças no SEB após a MP 

579/2012, bem como verificar outras possíveis causas para encerrar/interromper um monitoramento de 

peixes.  

Quatro empresas apontaram o encerramento dos monitoramentos em 32 reservatórios. Desses, 

nenhum teve o monitoramento encerrado por recomendação dos resultados dos próprios 

monitoramentos. A principal causa apontada foi o encerramento por demanda do órgão licenciador 

(47%), seguida da decisão da própria empresa pois, uma vez que a atividade não é uma obrigação 

legal, não é considerada prioridade para ser executada (31%) (Fig. 3A). O encerramento dos 

monitoramentos em seis reservatórios foi considerado reflexo da MP 579/2012, seja pela empresa não 

ser mais responsável pela operação da usina (término da concessão de operação) ou a atividade deixou 

de ser prioridade diante da alteração do cenário econômico da empresa. Somente um reservatório 

apresentou encerramento de condicionante do licenciamento como causa para cessar a atividade (Fig. 
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3A). A maioria dos reservatórios, 57%, apresentavam mais de 5 anos de monitoramento quando do 

encerramento (Fig. 3B). Esses resultados demonstram a importância do processo de licenciamento 

para catalisar estudos que buscam o entendimento de impactos ambientais (Sánchez 2013; Duarte et 

al. 2017). Sem a obrigatoriedade legal em se realizar estudos e monitoramentos, muita informação 

valiosa para compreensão dos impactos e estabelecimento de medidas mitigadoras, pode estar sendo 

perdida (Sánchez 2013). 

A 

 

B 

 

Fig. 3: Encerramento/interrupção dos monitoramentos de peixes antes de 2016, causas apontadas (A) 

e duração dos monitoramentos encerrados (B) com respectivas frequências relativas.  

 

3.3. Qual a motivação para realizar monitoramento de peixes? 

Várias empresas do SEB buscam se comprometer com a sustentabilidade de seus negócios, e 

integram índices de mercado, tais como Índice de Sustentabilidade Empresarial da Bovespa e Dow 

Jones Sustainability Index, que valorizam o desenvolvimento de programas socioambientais de forma 

voluntária voltadas para mitigação de impactos e preservação da biodiversidade (Michellis Jr. and 

Fonseca 2017). Contudo, em relação aos programas de monitoramento de peixes, observamos que 

esses não ocorrem de forma voluntária pelas empresas, na maioria dos reservatórios (Fig. 4). A 
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principal motivação para realização do monitoramento de peixes é quando essa atividade é uma 

condicionante ambiental do processo de licenciamento, correspondendo a 95% dos reservatórios 

apontados no levantamento (Fig. 4). O monitoramento só ocorre de forma voluntária em três 

reservatórios e é um requisito legal para um reservatório de PCH (Fig. 4). Por requisito legal entende-

se toda regra jurídica escrita, que deve ser cumprida (e.g. Leis, Resoluções, Termo de Ajustamento de 

Conduta, Termo de Compromisso, entre outros). 

 

Fig. 4: Motivadores para realização de monitoramento de peixes em reservatórios.  

 

Uma vez que, na maioria dos casos o monitoramento é realizado de forma mandatória, via 

condicionante ambiental, num cenário corporativo precisa-se diferenciar efetividade dos processos de 

gestão da efetividade ambiental do programa (Malvestio and Montaño 2013; Margato and Sanchez 

2014). A primeira trata-se simplesmente da obrigação de se cumprir condicionante e/ou requisito legal 

e a segunda da obrigação de se ter resultados reais, condizentes com seus objetivos e levar ao 

conhecimento do sistema a ser monitorado (Margato and Sanchez 2014). Porém, tem ficado claro em 

fóruns de discussão do SEB que, quando se compromete a buscar a efetividade ambiental dos 

programas de monitoramento, a efetividade dos processos de gestão também será alcançada. Para isso 

a definição clara dos objetivos é imprescindível para um monitoramento efetivo, seja ele um 

monitoramento de controle para verificar tendências de longo-prazo; um monitoramento para avaliar 

determinada medida de manejo; para predizer tendências futuras e sugerir hipóteses; ou um 

monitoramento com foco específico para assegurar uma tomada de decisão quanto a executar alguma 

medida de manejo e conservação (Bisbal 2001; Nichols and Williams 2006). 

3.4.  Por que monitorar?  

No âmbito do SEB, a realização de monitoramento de peixes em geral apresenta os seguintes 

propósitos: detectar alterações espaço-temporais na diversidade de peixes e no ambiente (e.g. verificar 

tendências em riqueza, na diversidade beta e diversidade funcional, na qualidade da água); identificar 

situações de exploração de recursos naturais com a formação de reservatórios (e.g. desembarque 

pesqueiro, atividade de pesca); e avaliar a eficácia de uma medida de manejo (e.g. peixamento ou 
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estocagem, pesca controlada, sistemas de transposição de peixes) (Hellawell 1991; Agostinho 1994; 

Radinger et al. 2018).  

Os principais objetivos dos monitoramentos de peixes realizados nos reservatórios apontados 

no levantamento foram detectar padrões temporais e espaciais de assembleias de peixes que possam 

ser decorrentes do impacto do represamento (87%) (Fig. 5). A avaliação de aspectos reprodutivos e de 

dieta dos peixes também figuraram entre os principais objetivos, tendo sido apontados para 84 e 81% 

dos reservatórios, respectivamente. Dois objetivos que esperávamos ser comuns à maioria dos 

monitoramentos, subsidiar medidas de conservação e manejo e avaliar a eficácia de alguma medida de 

manejo (e.g. peixamento, transposição de peixes), só foram apontados por 67 e 55% dos reservatórios, 

respectivamente (Fig. 5).  Objetivos importantes para verificar ocorrência de atividade reprodutiva dos 

peixes na área de influência dos reservatórios, como avaliar distribuição e composição de ovos e larvas 

e recrutamento de juvenis, foram alvo do monitoramento de 77 e 36% dos reservatórios, sendo esse 

último proporcionalmente menor em PCHs. Os objetivos menos frequentes estão relacionados a 

avaliação da atividade pesqueira (34%) e estudar alguma espécie ameaçada de extinção (29%), sendo 

que esse último só foi apontado para UHEs (Fig. 5). Somente duas empresas apontaram outros 

objetivos não listados no questionário, sendo esses “determinar a relevância de espécies invasoras para 

assembleia de peixes” e “gerar informações científicas”.  

 

 

Fig. 5: Objetivos dos monitoramentos de peixes nos reservatórios apontados no levantamento. Para 

cada objetivo foi indicada a sua frequência relativa considerando o total de reservatórios.  

 

Quando perguntadas se os resultados dos monitoramentos já subsidiaram recomendação/ 

definição/realização de alguma medida de manejo, nove empresas afirmaram que sim para 28 

reservatórios (Fig. 6). Considerando que 56 reservatórios apontaram que “subsidiar medidas concretas 
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de conservação e manejo” constava dos objetivos do monitoramento, somente 50% alcançou esse 

objetivo. As principais medidas de manejo e conservação apontadas pelos respondentes são 

consideradas controversas atualmente (Pelicice et al. 2017): estocagem de peixes (repovoamento ou 

peixamento); e transposição de peixes – STPs.  A estocagem apresenta um histórico de mau uso das 

técnicas de produção e soltura de peixes, em geral desacompanhada de avaliações sobre sua 

efetividade quanto medida para conservação de peixes (Alves 2008). Além disso, a medida apresenta 

potencial de gerar impactos adicionais no ambiente, como a soltura de indivíduos de baixa qualidade 

genética, a introdução de espécies não-nativas e a contaminação dos cursos naturais com patógenos 

(Agostinho et al. 2007). A soltura de peixes nos rios e reservatórios não garante a recuperação de 

populações de peixes em declínio tendo, portanto, que consorciar a estocagem com outras técnicas de 

manejo, como recuperação de ambientes, e avaliar sua efetividade (Alves 2008). Outra medida de 

manejo comum no SEB é a transposição de peixes, visto o bloqueio às rotas migratórias de peixes 

causado pelo barramento (Agostinho et al. 2007) e a perda de habitats propícios a reprodução e 

recrutamento (Pelicice and Agostinho 2008). STPs vem sendo propostos para reabilitar e conservar a 

diversidade de peixes, mas sua efetividade na América do Sul vem sendo questionada, principalmente 

considerando características dos reservatórios e comportamentos migratórios (Pelicice, Pompeu, et al. 

2015). Se hábitats críticos, como locais de reprodução e de recrutamento não forem preservados, a 

construção de STPs será insuficiente para preservar as populações de peixes (Pompeu et al. 2012). 

No nosso levantamento a medida de manejo mais recomendada a partir dos resultados dos 

monitoramentos foi a realização de estocagem com espécies nativas (64%) (Fig.6). Porém, não fazer 

estocagem com espécies nativas também surgiu como medida de manejo para 18% dos reservatórios. 

Para nossa surpresa, ainda nos dias de hoje, parece ocorrer estocagem de peixes não-nativos, pois a 

interrupção/não realização dessa medida foi recomendada a nove reservatórios (32%). Em um desses 

reservatórios, também foi apontada a medida de controle de espécies invasoras, essa recomendada a 

três reservatórios no total (Fig. 6). Efeitos negativos de introduções de peixes não nativos nos 

ambientes onde foram introduzidos vem sendo registrados em diversos locais no mundo (Rahel 2000; 

Johnson et al. 2008; Pelicice and Agostinho 2009; Vitule et al. 2012; Pelicice, Latini, et al. 2015). 

Historicamente no Brasil, pelo menos até a década de 1990, a estocagem de peixes em reservatórios 

era uma das estratégias de manejo mais adotadas pelas concessionárias hidrelétricas com soltura de 

peixes nativos e não nativos (Agostinho et al. 2007). Apesar da medida ter mudado o foco para 

espécies nativas com o passar do tempo, o passado não necessariamente é apagado, pois uma vez que 

uma espécie tenha se estabelecido, dificilmente se reverte esse quadro (Vitule et al. 2009). No Brasil, 

os principais vetores de introdução de peixes não nativos são a estocagem, pesca esportiva e 

aquicultura, sendo esse último já identificado como principal vetor para as bacias do Alto rio Paraná, 

Iguaçu e Costeira (Daga et al. 2014). Tanto a pesca esportiva quanto a aquicultura encontram no 

reservatório um ambiente propício para desenvolvimento da atividade (Agostinho et al. 2007), 
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podendo cair sobre a empresa detentora da concessão do reservatório a responsabilidade de tomar 

medidas para seu controle. Não fazer estocagem com espécies nativas também foi recomendado a 

alguns reservatórios. É possível que essa medida de maneja reduza nos próximos anos. Recentemente 

a Cemig, ao solicitar licença para soltura de peixes para atender uma condicionante, recebeu negativa 

com a justificativa de que o Instituto Brasileiro do Meio Ambiente e dos Recursos Naturais 

Renováveis – Ibama, atualmente, não tem autorizado a atividade de peixamento em seus 

empreendimentos hidrelétricos (obs.pes).  

Quanto à transposição de peixes, observamos que foi recomendada sua realização em três 

reservatórios (11%), sua interrupção em um e sua não realização em 11 reservatórios (39%) (Fig. 6). 

Algumas outras medidas de manejo, voltadas para restauração de hábitat e implementação de áreas 

protegidas, que podem ser melhores alternativas para proteção da biodiversidade de peixes 

neotropicais (Pelicice et al. 2017), também foram apontadas no levantamento.  Em nove reservatórios 

a recuperação de mata ciliar foi recomendada, sendo que em dois desses a proteção a locais de desova 

e criadouros naturais também foi apontada como medida de manejo (Fig. 6). A proteção de locais de 

criadouros naturais foi recomendada a um total de sete reservatórios, e em seis desses foi 

acompanhada da recomendação de proteção a locais de desova (Fig. 6).  

 

Fig. 6: Frequência das medidas de manejo recomendadas/subsidiadas pelos monitoramentos de peixes. 

Os respondentes poderiam apontar mais de uma medida para cada reservatório. As respostas variaram 

de uma a nove medidas por reservatório.  
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3.5.  O que vem sendo monitorado? 

As principais informações geradas pelos monitoramentos são relativas a composição de 

espécies (100%) e dados biométricos (98%). Também são frequentes informações relativas a 

reprodução (95%) e dados de abundância e biomassa relativizados pela captura por unidade de esforço 

(CPUE) (89% cada). Dados sobre alimentação dos peixes são gerados para 80% dos reservatórios e 

somente 34% colhem dados sobre recrutamento (Fig. 7). Todos esses resultados são coerentes com os 

objetivos dos monitoramentos e se assemelham com o levantamento realizado por Agostinho e 

colaboradores em 2007. Observamos que em 14% dos reservatórios há coleta de material genético de 

indivíduos amostrados. Potencialmente, um grande número de informações biológicas vem sendo 

levantadas, sem necessariamente uma avaliação da sua qualidade, o que pode reduzir o custo/benefício 

de estudos de impacto ambiental e monitoramento (Agostinho et al. 2007; Margato and Sanchez 

2014). A avaliação da efetividade dessas atividades é imperativa para aprendizado com o processo de 

avaliar os impactos e buscar alternativas para mitigá-los (Sánchez and Mitchell 2017). 

 

Fig. 7: Principais informações colhidas durante os monitoramentos e respectivas frequências relativas 

considerando o total de reservatórios. CPUEn = captura por unidade de esforço em números 

(abundância); CPUEb = captura por unidade de esforço em biomassa.  

 

3.6.  Como e onde se monitora? 

A definição do desenho amostral apropriado, com definição das áreas a serem amostradas, e os 

petrechos que serão utilizados para amostragem são componentes centrais de como monitorar 

(Radinger et al. 2018). No levantamento junto às empresas do SEB, todos os reservatórios 

apresentaram monitoramento de peixes nas áreas próximo a barragem, nas regiões intermediária e 

final (Fig. 8A). Em sua maioria, o trecho lótico a montante do reservatório também é alvo dos 

monitoramentos (80%). Essas áreas cobrem praticamente todo o eixo longitudinal do reservatório, 

sendo um importante avanço quando contrastado com o levantamento realizado por Agostinho e 
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colaboradores em 2007. Nesse eixo é comum observar gradientes nos processos de transporte de 

nutrientes e sedimentação que influenciam, a qualidade da água, a distribuição dos peixes, o 

rendimento pesqueiro e as estratégias de pesca (Okada et al. 2005).  

A região a jusante da usina e tributários são áreas monitoradas em menor frequência, 66 e 51% 

respectivamente (Fig. 8A). A realização de monitoramento a jusante das usinas é importante. Os 

peixes à jusante são impactados pela alteração da qualidade da água turbinada e vertida; controle de 

vazão prejudicando reprodução, recrutamento e sobrevivência; risco de injúrias e morte pela operação 

da usina; bloqueio a migração reprodutiva e alimentar; o que pode levar a redução de peixes, até 

centenas de quilômetros a jusante do empreendimento (Loures et al. 2016; Granzotti et al. 2018). Em 

relação a tributários, que podem abrigar áreas de desova e desenvolvimento inicial para espécies de 

peixes nativos funcionando como áreas fonte para os reservatórios (Sato et al. 2005; Marques et al. 

2018), monitorar é importante para avaliar se e como contribuem para manutenção da diversidade de 

peixes.   

O monitoramento de peixes no trecho de vazão reduzida (TVR) foi apontado por duas 

empresas e outra indicou a realização de monitoramento em lagoas marginais (Fig. 8A). A realização 

de monitoramento no TVR pode indicar as espécies mais vulneráveis à diminuição da vazão e 

subsidiar regras operativas que torne viável a manutenção das populações de peixes nesse trecho. Já as 

lagoas marginais são hábitats reconhecidamente importantes para o desenvolvimento inicial de larvas 

de espécies de peixes migradores (Pompeu and Godinho 2006). São formadas durante a estação seca, 

quando as áreas alagadas ficam isoladas do canal principal do rio, após pulso de inundação. O seu 

monitoramento, em geral, é importante para identificação de hábitats críticos que funcionam como 

berçários e locais de recrutamento de peixes para sua preservação (Garcia et al. 2018).  

Os diferentes petrechos de pesca usados para amostragens em monitoramento variam de 

acordo com os objetivos do programa (Radinger et al. 2018). No levantamento realizado, redes de 

emalhar foram apontadas para amostragem de peixes em todos os reservatórios do levantamento. Os 

outros petrechos mais usados foram as tarrafas em 84% dos reservatórios, seguido por peneiras em 

41% e anzol em 30% dos reservatórios monitorados, sendo que esses dois últimos com maior 

frequência em UHEs (Fig. 8B). Em menor frequência, espinhel (16%), redes para coleta de ovos e 

larvas (8%) e redes de picaré para arrasto (8%), que foram petrechos apontados nos monitoramentos 

realizados somente nas UHEs (Fig. 8B). 
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Fig. 8: Amostragem de peixes durante monitoramento, localização dos pontos amostrais na área de 

influência das usinas; TVR = trecho de vazão reduzida (A), principais petrechos utilizados (B). As 

frequências relativas considerando o total de reservatórios foram indicadas para área amostral e 

petrecho.  

 

3.7.  Quem realiza os monitoramentos? 

A efetividade dos programas ambientais passa também pela capacidade de gestão das equipes 

das empresas. A tendência de reduzir as equipes próprias pode vir acompanhada de diminuição da 

efetividade dos programas, pela limitação na gestão das equipes (Lacombe 2017). A maioria das 

empresas do SEB não apresenta equipe própria para execução das atividades de monitoramento de 

peixes, sendo preciso firmar contratos com empresas de consultoria e ou universidades para sua 

execução (Fig. 9). Três empresas que apontaram a realização da atividade tanto por equipe contratada 
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quanto equipe própria, explicaram que no período de apuração 2016 a 2018, estava ocorrendo uma 

transição para contratação do serviço de monitoramento, que antes era realizado exclusivamente por 

equipe própria. Outra empresa mencionou que a empresa possuía equipe própria para atender o 

monitoramento de forma geral, mas que eram contratados serviços específicos para monitoramento de 

sistema de transposição e avaliação de ovos e larvas.   

 

Fig. 9: Vínculo da equipe que realiza os monitoramentos de peixes em relação a empresa do setor 

elétrico.    

 

3.8.   Por quanto tempo e com qual frequência os monitoramentos vêm sendo realizados? 

O desenho amostral dos monitoramentos deve considerar a frequência e duração das 

amostragens ao longo do tempo, de acordo com os objetivos propostos (Radinger et al. 2018). 

Monitoramentos de longo prazo são críticos para fornecer informações importantes sobre ecologia, 

detectar mudanças ambientais por fatores antropogênicos ou estocásticos, gestão de recursos naturais e 

conservação da biodiversidade (Magurran et al. 2010; Lindenmayer et al. 2012). Dados de longo 

prazo fornecem informações que ajudam a entender efeitos acumulados de medidas de manejo, bem 

como estressores, em escalas espaciais e temporais relevantes para o gerenciamento mais efetivo de 

ecossistemas complexos de rios (Counihan et al. 2018). 

No levantamento realizado obtivemos resposta quanto a duração dos monitoramentos em 59 

reservatórios. Desses, 49% monitoram peixes há mais de 10 anos, em 29% o monitoramento já ocorre 

entre 5 a 10 anos, em 19% entre 2 a 5 anos e 3% (somente um reservatório) apresentou monitoramento 

inferior a 2 anos. Em geral, os monitoramentos em UHEs mostrou ter mais longa duração que em 

PCHs (Fig. 10). 
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Fig. 10: Duração dos monitoramentos realizados e respectivas frequências relativas considerando o 

total de reservatórios. 

 

Avaliar a duração do monitoramento sem considerar a idade do reservatório pode ser pouco 

informativo. Desta forma, conhecendo a identidade de cada reservatório do levantamento, foi possível 

determinar a idade de cada empreendimento (Aneel 2018). A média de idade das PCHs foi de 23,4 ± 

27,7 e das UHEs 28,8 ± 26,6 (Fig. 11A). Dos monitoramentos realizados atualmente, considerando a 

duração informada e a idade do reservatório, podemos afirmar com segurança que pelo menos em 19 

os monitoramentos iniciaram logo após a formação do reservatório. Esse número pode ser um pouco 

maior, se considerarmos a incerteza da duração total dos monitoramentos na categoria dos 

reservatórios que realizam monitoramento há mais de 10 anos (29 reservatórios). Com isso, também 

considerando essa limitação da categoria de maior duração dos monitoramentos, podemos afirmar que 

em 16 reservatórios, o monitoramento iniciou vários anos após o seu enchimento. Esses resultados 

serão interessantes para contrastar com as implicações do início tardio do monitoramento, que serão 

exploradas na seção 4 deste capítulo. 

Como somente dois reservatórios apontaram que realizam monitoramento por um período 

inferior a dois anos, não comparamos esse grupo com os demais. Observamos diferença significativa 

entre as idades dos reservatórios e os grupos de duração dos monitoramentos (X² = 21,21; p <0,01) 

(Fig. 11B). Pelo teste pareado de Wilcoxon não foi observada diferença estatística entre as idades dos 

reservatórios com monitoramento que duram de 2 a 5 anos e aqueles que duram de 5 a 10 anos (Fig. 

11B). Já a idade dos reservatórios com monitoramentos há mais de 10 anos foi diferente 

significativamente dos outros dois (Fig. 11B). 
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Fig. 11: Distribuição da frequência etária dos 83 reservatórios onde foram realizados monitoramentos 

no cenário atual (2016 – 2018). A linha tracejada indica a média de idade dos reservatórios (A). 

Boxplot da idade dos reservatórios para quatro categorias de duração dos monitoramentos, com as 

idades representada pelo símbolo * e a média pelo •.  Os valores acima do gráfico indicam o valor de p 

do teste pareado de Wilcoxon comparando a idade dcos reservatórios entre as diferentes categorias de 

duração dos monitoramentos, α = 0,05 (excluída a categoria <2 anos). Número de reservatórios em 

cada grupo: menos de 2 anos (n = 2), de 2 a 5 anos (n=11), de 5 a 10 anos (n=17) e mais de 10 anos (n 

= 29) (B).  
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Os monitoramentos de peixes ocorreram em sua maioria trimestralmente (51%), 

principalmente em grandes reservatórios, seguido pelo monitoramento semestral, que aparece em 39% 

dos reservatórios, sendo essa frequência predominante em PCHs (Fig. 12). Observamos 

monitoramento bimestral em 10% dos reservatórios, mensal em 4%, quadrimestral em 2% e anual em 

1 reservatório (Fig. 12).  Um aspecto importante na definição do desenho amostral é o esforço 

necessário para obter precisão adequada para identificar tendências (Magurran et al. 2010). A 

definição da frequência das coletas nos monitoramentos vai depender dos objetivos, porém um maior 

esforço amostral eleva o poder estatístico em se detectar tendências temporais na biodiversidade 

(Gerrodette 1987; Urquhart et al. 1998).  Algumas simulações apresentadas na seção 4 deste capítulo 

demonstrarão as diferenças entre os intervalos trimestral e semestral, os mais frequentes nos 

monitoramentos. 

 

 
Fig. 12: Periodicidade dos monitoramentos realizados. Dois reservatórios apresentam diferentes 

frequências de monitoramento, relativas a diferentes objetivos, assim a somatória da frequência 

ultrapassa 100%.   

 

 

3.9.  Disponibilização das informações dos monitoramentos 

Empresas do SEB são criticadas por sua vasta coleção de dados provenientes de 

monitoramentos que são arquivados para uso futuro e não divulgados (Agostinho et al. 2007). No 

nosso levantamento não foi feita nenhuma pergunta quanto a disponibilização das informações dos 

monitoramentos de peixes para saber se há divulgação e de que forma seria feita. No entanto, fizemos 

uma busca por relatórios de monitoramento de peixes no site corporativo das empresas respondentes. 

Só encontramos três empresas que disponibilizam alguns desses relatórios em suas páginas, 

totalizando 11 reservatórios do nosso levantamento. Fora do ambiente das empresas também fizemos 

uma busca no site do Ibama, que cuida do licenciamento ambiental de empreendimentos no âmbito 

federal.  Encontramos relatórios de monitoramento de peixes referentes a outros oito reservatórios dos 

que constam no nosso levantamento no site http://licenciamento.ibama.gov.br/Hidreletricas/. Não 

foram realizadas buscas em sites de agências ambientais estaduais.  
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No meio científico já é sabido do viés de publicação, em que os autores e editores são mais 

propensos a publicar estudos com resultados "positivos" (ou seja, os resultados que mostram um 

achado significativo) do que os estudos com resultados "negativos" (ou seja, que não suportam 

resultados esperados) (Dickersin 1990; Moller and Berkes 2004). Transpondo essa perspectiva para os 

monitoramentos de peixes em reservatórios, uma vez que, em sua maioria, visam avaliar mudanças 

espaço-temporais que possam ter sido causadas pelo empreendimento, os resultados podem não ser 

considerados “positivos”. Assim, as empresas do SEB sob a mira dos órgãos licenciadores; incertos de 

como os resultados dos monitoramentos serão tratados por aqueles que tiverem acesso; podem recear a 

imputação de penalidades que as afete financeiramente ou ações que comprometam a sua imagem. 

Com isso, os resultados e os dados não são disponibilizados, comprometendo o processo de 

aprendizagem a partir dos programas de monitoramento. A análise e discussão dos dados acumulados 

no SEB durante as últimas décadas poderia levar a melhoria expressiva das técnicas de monitoramento 

e medidas de manejo (Agostinho et al. 2007). 

 

3.10.  Opinião dos respondentes 

O perfil profissional dos 16 respondentes ao questionário, sem distinção de gêneros, apontou 

que a maioria é biólogo (10), três são engenheiros, sendo um de pesca, um agrônomo e um de 

aquicultura, um geógrafo, um químico industrial, e um técnico agropecuário e tecnólogo em gestão 

ambiental. A maioria, 69%, apresenta pós-graduação (Fig. 13).  

 

Fig. 13: Nível de formação dos respondentes ao questionário. 

 

Após terem sido respondidas todas as perguntas relativas aos monitoramentos de peixes 

realizados entre 2016 – 2018, perguntamos a opinião dos respondentes quanto a percepção da 

efetividade dos monitoramentos. Foram apresentadas duas afirmações e o respondente deveria marcar 

o seu grau de concordância com essas. Todos os respondentes concordaram positivamente em relação 

a afirmação de que os monitoramentos realizados “são efetivos para detectar padrões temporais e 

espaciais de assembleias de peixes que possam ser decorrentes do impacto do represamento”; 50% 

concordaram totalmente; os outros 50% parcialmente (Fig. 14). Quanto a afirmação de que os 
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monitoramentos “são efetivos para subsidiar medidas concretas de conservação e manejo”, 88% 

concordaram positivamente e 12,5% foram neutros. Observamos uma menor proporção de 

respondentes concordando totalmente com essa afirmação, 37,5% (Fig. 14). 

Nesses números é interessante observar que existe certa discrepância quanto aos resultados 

dos monitoramentos de fato subsidiarem medidas de manejo (resultados apresentados no item 3.4) e a 

percepção dos respondentes de que os monitoramentos realizados são eficientes para tanto. 

Esperávamos observar nesse item alguma discordância quanto a essa afirmativa, já que sete empresas 

respondentes informaram que os monitoramentos não subsidiaram medidas de manejo. É possível que 

as respostas tenham apresentado o viés de aquiescência, que está relacionado a tendência de responder 

positivamente, a despeito do conteúdo descritivo das questões (Billiet and McClendon 2000).  

Em relação à outra afirmativa, talvez o viés de aquiescência tenha sido menor, pois objetivos 

relacionados a padrões temporais e espaciais foram mais frequentes para os reservatórios (Fig. 6) e 

foram os resultados mais comumente obtidos pelos monitoramentos e encontrados na literatura (Vono 

2002; Agostinho et al. 2009; Mazzoni et al. 2012; Araújo 2013; Loures and Pompeu 2018).  

 

 

 

Fig. 14: Demonstração da opinião dos respondentes quanto às duas afirmações relacionadas a 

efetividade dos monitoramentos de peixes para “detectar padrões temporais e espaciais de assembleias 

de peixes que possam ser decorrentes do impacto do represamento” e “subsidiar medidas concretas de 

conservação e manejo”. A percentagem de respondentes que concordam com a afirmação é mostrada à 

direita da linha zero; os que discordam são mostrados à esquerda; os neutros, nem concordam nem 

discordam, são apresentados no centro, na linha do zero.  

 

Ao final do questionário, deixamos um espaço aberto para colher sugestões de melhoria para 

os monitoramentos. Recebemos seis sugestões (ver Anexo 2) que expressavam: preocupação com a 

necessidade de os monitoramentos apresentarem um melhor direcionamento quanto a objetivos, 

respondendo a perguntas específicas; reconhecimento da importância dos monitoramentos como fonte 

de informações técnicas e a necessidade de publicação dos resultados; a necessidade de rever a 

periodicidade dos monitoramentos a partir da avaliação dos resultados já obtidos e a possibilidade da 

atividade causar impacto adicional sobre os peixes; a necessidade de avaliar a eficiência da 

transposição de peixes por meio de estudos genéticos. 
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4.  MONITORAMENTO DE PEIXES EM RESERVATÓRIOS HIDRELÉTRICOS: NÃO O 

PARE AGORA 

Quando um programa de monitoramento está sendo definido são levantadas diversas questões 

técnicas, mas uma grande preocupação dos gestores, em geral, está relacionada com quantas coletas 

deverão ser realizadas e por quanto tempo. A resposta a essas perguntas pode ser obtida através de 

análises do poder estatístico do desenho amostral. O poder de um procedimento estatístico está 

relacionado a sua capacidade de reconhecer uma situação diferente da hipótese nula (Gerrodette 1987). 

As avaliações e monitoramentos de impactos ambientais podem ser considerados como tentativas de 

testar a hipótese nula de que alguma ação humana não tem impacto sobre o meio ambiente 

(Fairweather 1991). Assim, o poder estatístico será a probabilidade de uma análise rejeitar uma 

hipótese nula, que de fato, é falsa (Gerrodette 1987). Se o resultado de uma análise conclui que um 

determinado impacto não existe quando na realidade ele ocorre (falso negativo), dizemos que é um 

erro Tipo II (β) (Simberloff 1990; Fairweather 1991) (Tabela 1). Cometer o erro Tipo II pode ser mais 

custoso que o Tipo I para o manejo ambiental (Simberloff 1990; Fairweather 1991). Um erro Tipo II 

poderia implicar, por exemplo, em colapso do estoque pesqueiro, caso um programa de 

monitoramento com desenho amostral inadequado não seja capaz de detectar impactos significativos, 

levando a conclusão de que não há problema quando essa não é a realidade (Peterman 1990).  

 

Tabela 1: Resultados estatísticos em relação à detecção de impactos ambientais usando uma 

abordagem de teste de hipóteses. A probabilidade de se cometer cada tipo de erro é dada entre 

parênteses (Traduzido e adaptado de Fairweather 1991 e Steidl et al. 1997). 

Estado real do 

ambiente 

Predição ou conclusão do estudo 

Não impacto 

(não rejeita H0) 

Impacto 

(rejeita H0) 

Não impactado (H0) Correto (1 – α) Erro tipo I (α) 

Impactado Erro tipo II (β) Correto (1 – β) 

 

O poder estatístico é calculado por 1 – β, onde β é a probabilidade de se cometer o erro Tipo II 

(Gerrodette 1987). O poder varia em função de quatro componentes, o tamanho da amostra (n); o 

tamanho do efeito que mede a tendência (taxa de mudança) do parâmetro avaliado (e.g. abundância, 

riqueza) (r); a probabilidade de ocorrer o Tipo I (α = nível de significância) e a variabilidade associada 

a estimativa do parâmetro, que pode ser dada, por exemplo, ou pelo coeficiente de variação (CV), ou 

erro padrão ou desvio padrão (Gerrodette 1987; Di Stefano 2003):  
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O poder estatístico aumenta à medida que se aumenta o tamanho da amostra (n), 

temporalmente ou espacialmente (Urquhart et al. 1998). Assim, aumentando-se o número de áreas 

amostradas, frequência e duração dos monitoramentos ao longo do tempo, espera-se um aumento do 

poder em se detectar tendências (Larsen et al. 2004; Dauwalter et al. 2010). A tendência, ou tamanho 

do efeito (r), é a taxa de mudança persistente e unidirecional (positiva ou negativa) da variável de 

interesse, ao longo dos anos (Urquhart et al. 1998), como a taxa de aumento da população de uma 

determinada espécie não-nativa por ano, ou de declínio de espécies de peixes nativos em reservatórios 

anualmente.  

O poder de qualquer teste que seja feito deve ser o maior possível para minimizar o risco de 

um erro Tipo II (Fairweather 1991). Definir a taxa de erro Tipo I então, se torna importante para 

determinação do tamanho da amostra. Tradicionalmente tem sido usada a convenção “cinco-oitenta” 

(Cohen 1988), na qual a significância estatística (taxa de erro Tipo I, α) é fixada em 5% e o poder 

estatístico considerado adequado para se atingir importância estatística de 80% (taxa de erro tipo II, β 

= 20%) (Field et al. 2007). Esses valores foram sugeridos para serem usados, na ausência de outra 

base para defini-los, em estudos de comportamento psicológicos, onde o erro Tipo I é mais custoso. 

Esse nem sempre é o caso de estudos ecológicos, e os custos relativos a se cometer o erro Tipo I ou 

Tipo II devem ser considerados para determinar o nível adequado de poder (Di Stefano 2003). 

Portanto, quando há limitação em ampliar o tamanho da amostra ou reduzir a variabilidade dos dados, 

um maior poder também pode ser obtido relaxando o nível de significância acima do nível 

convencional de 5% (Gibbs et al. 1998; Maxwell and Jennings 2005; Field et al. 2007; Dauwalter et 

al. 2010).  

O poder para detectar tendências é inversamente proporcional a variabilidade do conjunto de 

dados (Gerrodette 1987; Gibbs et al. 1998). Na maioria dos casos, a maior fonte de variabilidade nos 

dados deriva do fato de haver diferenças entre as unidades amostrais (Legg and Nagy 2006). Essas 

diferenças podem estar relacionadas a variação natural das populações, ao erro amostral e a variação 

amostral, que vão determinar a quantidade de variação temporal que é observada (Dauwalter et al. 

2009). Embora a variação natural não possa ser controlada, esforços devem ser feitos para reduzir o 

erro de amostragem e a variação da amostragem (Dauwalter et al. 2009). A variabilidade pode ser 

estimada através do coeficiente de variação a partir de coletas de dados piloto ou estudos similares 

(Steidl et al. 1997). Se a tendência de um impacto de causas antropogênicas for menor que a 

variabilidade natural será difícil sua detecção independente do grau de confiança (Osenberg et al. 

1994). Assim, para aumentar o poder e detectar tendências de baixo efeito, pode-se aumentar o 

tamanho da amostra, por exemplo (Peterman 1990; Legg and Nagy 2006).    

Além do poder estatístico, um outro aspecto importante ao realizar monitoramento de peixes 

em reservatórios é considerar quando ele deve iniciar. A biota aquática muda consideravelmente 

quando da alteração do ambiente lótico para lêntico, principalmente na fase de enchimento do 

reservatório e nos primeiros anos após a sua formação (Agostinho et al. 2016). Ao estudar mudanças 
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temporais em relação a uma referência temporal (baseline) arbitrária, deve se considerar o nível de 

sensibilidade das conclusões em relação a essa referência escolhida, e reconhecer os efeitos potenciais 

caso ela seja alterada (Dornelas et al. 2013; Soga and Gaston 2018). Esse fenômeno pode ser 

conhecido com shifting baseline syndrome, aqui traduzido como a síndrome da mudança de referência, 

definido por Daniel Pauly em 1995, num contexto sobre pesca. O autor pontua que essa síndrome 

surgiu porque cada geração de cientista da pesca aceita como referência o tamanho do estoque e a 

composição de espécies que ocorreram no início de suas carreiras, e usa isso para avaliar as mudanças 

(Pauly 1995). Essa mudança de referência tem implicações importantes na definição das ações de 

restauração, manejo e conservação mais efetivas, e poderia ser atenuada com a realização de 

monitoramentos e coletas de dados (Mihoub et al. 2017; Soga and Gaston 2018). 

Desta forma, para demonstrar a importância da análise do poder estatístico no planejamento e 

definição do desenho amostral dos monitoramentos de peixes em reservatórios, realizamos simulações 

variando os diferentes componentes que determinam o poder, bem como a referência temporal 

(baseline) do parâmetro avaliado, no caso, riqueza de espécies nativas. Apesar das simulações de 

poder estatístico fornecerem padrões de aumento e decréscimo, optamos por simular somente o poder 

para detectar diferentes tendências de declínio da riqueza de peixes nativos, uma vez que os resultados 

de Loures and Pompeu (2018), entre outros tantos estudos em reservatórios brasileiros (Bunn and 

Arthington 2002; Fukushima et al. 2007; Orsi and Britton 2014; Agostinho et al. 2016; Lima et al. 

2016) demonstraram tendência consistente de declínio na riqueza de peixes em reservatórios ao longo 

do tempo.  

 

4.1. Simulações de diferentes desenhos amostrais e relação com o poder estatístico 

A partir de dados reais de monitoramento peixes em reservatório de hidrelétricas realizamos 

simulações para estimar o poder de um monitoramento fictício, em dois cenários: um único ponto 

amostral e dois pontos amostrais. Em ambos os cenários, estimamos o poder estatístico, considerando 

a duração do monitoramento ao longo de 20 anos, para detectar tendências anuais de declínio da 

riqueza de peixes nativos em reservatórios, da ordem de 2,5%, 5,0%, 7,5% e 10,0%. Realizamos 

simulações variando: o valor de significância estatística (taxa de erro Tipo I; α = 0,05 e α = 0,10); o 

tamanho amostral (frequência, n = semestral e n = trimestral); valor de riqueza inicial e respectivo CV 

(CV = 100 x desvio padrão/média). Para projeção das tendências em relação a riqueza de peixes 

nativos é necessário que tenhamos valores iniciais e uma medida da sua variação para servir de 

referência (CV). No caso de se planejar um monitoramento, esses valores podem ser obtidos a partir de 

coletas piloto, por exemplo. Simulamos os desenhos amostrais com duas (intervalo semestral) e quatro 

(intervalo trimestral) coletas ao ano, pois foram as mais frequentes nos monitoramentos de peixes em 

reservatórios, segundo o nosso levantamento (Fig. 13). Para as simulações, utilizamos dados de 

monitoramento de quatro reservatórios brasileiros, com duas referências temporais diferentes 



100 

(baselines), um simulando monitoramento que iniciaria logo após a formação do reservatório (período 

I) e o outro após cinco anos do reservatório já formado (período II).  

 

Variabilidade da riqueza de peixes 

Para realizar as simulações do poder estatístico utilizamos dados de monitoramentos de peixes 

realizados em uma cascata de reservatórios no rio Araguari, Alto rio Paraná, Brasil. Ao longo do seu 

curso, os reservatórios ordenados de montante a jusante são: Nova Ponte, Miranda, Amador Aguiar I e 

Amador Aguiar II. Os dados de riqueza de peixes nativos, coletados no ponto mais próximo a 

barragem em cada reservatório, foram utilizados nas análises (ver Loures and Pompeu 2018). Para 

cada reservatório calculamos a média e o CV da riqueza de espécies nativas, entre quatro coletas (duas 

na estação seca e duas na chuvosa) em dois anos consecutivos, em um intervalo de no máximo três 

anos após a formação de cada reservatório para a referência do período I, e após cinco anos de sua 

formação para o período II (Tabela 2). A média obtida correspondeu ao valor inicial de riqueza para as 

simulações.  

 

Tabela 2: Dados de riqueza média e coeficiente de variação (CV) utilizado nas simulações para 

estimativa do poder estatístico. A média foi considerada como o valor inicial para as projeções das 

tendências.  
Reservatório Referência Riqueza 

inicial média 

CV 

Nova Ponte I 35.50 38.73 

II 10.00 25.00 

Miranda I 12.75 14.71 

II 4.75 15.79 

Amador Aguiar I I 10.50 23.81 

II 8.50 29.41 

Amador Aguiar II I 11.00 31.82 

II 7.75 35.48 

 

Os dados da Tabela 2 foram utilizados para a simulação de ambos os cenários, um ponto 

amostral e dois. Para o cenário de dois pontos amostrais, consideramos que um dos pontos 

apresentaria a riqueza inicial e CV conforme apresentado na Tabela 2, enquanto o segundo ponto 

apresentaria metade dessa riqueza e mesmo CV.  

 

Passo a passo da simulação 

Estimamos o poder estatístico de cada desenho amostral de monitoramento para detectar 

declínios na riqueza de peixes nativos usando simulações de Monte Carlo (Gibbs et al. 1998). 

1. Para cada reservatório definimos a estrutura básica do monitoramento, considerando a 

quantidade de pontos amostrais e um valor para cada componente: α, frequência das coletas 
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por ano, duração (de 3 a 20 anos), riqueza inicial (considerada a média da riqueza de espécies 

nativas em cada período I e II) e seu CV.  

2. Uma tendência linear foi então projetada a partir da riqueza inicial informada para um ponto 

amostral ao longo da série de anos amostrais determinada no passo 1.  A regressão linear de 

mínimos quadrados foi usada para encontrar tendência nos dados simulados. 

3. Foram gerados valores aleatórios de riqueza (amostras) para cada coleta de uma determinada 

tendência de declínio de espécies nativas (2,5%, 5,0%, 7,5% ou 10,0%.) As amostras eram 

desvios obtidos a partir de uma distribuição com média igual à projeção determinística para 

uma coleta específica com uma variância aproximada pelo coeficiente de variação da medida 

inicial (CV é constante ao longo do tempo).  

4. A inclinação da regressão dos mínimos quadrados das amostras de riqueza pela duração do 

monitoramento foi estimada para cada ponto amostral e para cada tendência. Foi verificado se 

a inclinação era significativamente diferente de zero, com base no nível de significância 

informada no passo 1. No caso de mais de um ponto amostral, verificou-se se a média das 

inclinações foi diferente de zero.  

5. Os passos de 1 a 4 foram repetidos 1000 vezes (iterações). A proporção final de repetições 

com inclinações diferente de zero (ou seja, aquelas que detectaram uma tendência) representa 

o poder estimado, que varia de 0 (baixo) a 1 (alto), indicando com que frequência o programa 

de monitoramento detectou corretamente uma tendência em andamento.  

6. Os passos de 1 a 5 foram repetidos para as demais tendências restantes para estimar o poder 

para detectar cada tendência.  

7. Os passos de 1 a 6 foram repetidos para cada ano que era inserido no desenho amostral do 

monitoramento.  

8. Os passos de 1 a 7 foram repetidos para cada valor dos componentes que variaram: α = 0,05 e 

α = 0,10; n = semestral e n = trimestral; período I e período II.  

9. Os passos de 1 a 8 foram repetidos para o cenário de dois pontos amostrais. 

Foram realizadas no total 2304 simulações para estimativas do poder estatístico dos diferentes 

desenhos amostrais. Utilizamos o software Monitor, versão 11.0.0 (Gibbs and Ene 2010), 

desenvolvido para estimar o poder estatístico de programas de monitoramento ecológico, que calcula o 

poder conforme os passos descritos acima. Os gráficos foram construídos através do pacote ‘ggpubr’ 

(ver https://CRAN.R-project.org/package=ggpubr, Kassambara  2018) no software R (ver. 3.5.1, R 

Foundation for Statistical Computing, Vienna, Austria). 

Visando comparar as estimativas do poder estatístico para amostragens semestrais e 

trimestrais foi calculada a sua diferença percentual, para os dois valores de significância e períodos, 

conforme a equação: . O resultado foi analisado 
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por meio de testes de Kruskal Wallis para verificar diferenças na variância do incremento do poder 

entre os níveis de significância e os períodos.  

4.2. Resultados e discussão 

As tendências simuladas no estudo foram expressas por unidade de tempo (a cada ano) e para 

cada tendência simulada, observa-se o declínio acumulado da riqueza de espécies nativas com o passar 

dos anos (Fig. 15). 

 
Fig. 15: Representação do declínio acumulado ao longo do tempo para cada tendência simulada 

no nosso estudo.  

 

Os desenhos amostrais testados, em um cenário com um ponto amostral, demonstraram que 

somente tendências superiores a 7,5% do declínio de espécies nativas teriam poder acima de 0,80 de 

não se cometer o erro Tipo II, ou seja, é baixa a probabilidade de se detectar pequenos efeitos 

(tendências menores que 7,5%) de declínio da riqueza ao longo do tempo (Fig. 16). Mesmo quando 

relaxamos α de 0,05 para 0,10, observamos esse padrão para as estimativas de poder nas diferentes 

tendências.   

O aumento do nível de significância mostrou que com menos tempo de monitoramento seria 

possível obter poder estatístico acima de 0,80, e.g. para alcançar poder acima de 0,80 para detectar 

tendências de declínio de 10% seriam necessários 16 anos de coletas trimestrais com α = 0,05 e 14 

anos com α = 0,10 (Fig. 16). Esses últimos valores consideraram o período após formação do 

reservatório. Se considerarmos o período II seria necessário mais tempo de monitoramento, pois um 

poder acima de 0,80 só seria alcançado após 20 anos de coletas trimestrais com α = 0,05 e 18 anos 

com α = 0,10. A flexibilização do nível de significância apresenta importantes implicações para 

tomadas de decisão quanto à realização de medidas de controle de impactos e de conservação 

(Fairweather 1991; Gibbs et al. 1998). Detectar os efeitos de impacto, em um tempo menor, pode 

aumentar a efetividade das medidas necessárias para controle ou mesmo criar alertas antes que seja 
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muito tarde para remediá-lo (Taylor and Gerrodette 1993; Gibbs et al. 1998). Assim, como medida de 

precaução, alguns autores vêm apontando a importância de se elevar o nível de significância em 

estudos que avaliam impacto ambiental para subsidiar medidas de manejo e conservação (Di Stefano 

2003; Maxwell and Jennings 2005; Dauwalter et al. 2009; Rigét et al. 2019).  

Ainda com um ponto amostral observamos que houve maior variação na estimativa do poder 

estatístico entre os reservatórios para o monitoramento que inicia logo após a sua formação, período I, 

comparado ao que inicia após cinco anos, período II (Fig. 16). Contudo, apesar de menor variação 

entre reservatórios no período II, a variabilidade na riqueza foi maior, o que levou a um menor poder 

de detecção de tendências. Uma possível explicação está relacionada ao fato de que a riqueza já havia 

declinado, antes mesmo do monitoramento ter iniciado. Os valores iniciais de riqueza de espécies 

nativas no período I foram maiores que no período II (Tabela 2) e o CV, proporcionalmente a esses 

valores, foi maior para o período II. Assim, como o poder é inversamente proporcional a variabilidade, 

postergar o início do monitoramento em relação a formação do reservatório reduz o poder para 

detectar tendências ao longo do tempo. Nessas circunstâncias, o esforço amostral deve ser aumentado 

para se obter maior poder na detecção de tendências de declínio na riqueza de espécies nativas (Gibbs 

et al. 1998). Para alguns estudos ecológicos já se observou variação do poder dependente de 

densidades populacionais, com decréscimo do poder em menores populações devido a estocasticidade 

demográfica (Taylor and Gerrodette 1993). Uma consideração importante a ser feita, quando 

comparando os dois períodos, é relacionada a tomada de decisão baseada em conclusões de 

monitoramentos que não iniciaram logo após a formação do reservatório. Caso o desenho amostral não 

tenha poder suficiente, ou os estoques de peixes já tenham sido deplecionados, o risco de se cometer o 

erro do Tipo II e assumir que não há um impacto, quando de fato ele está ocorrendo, é maior 

(Peterman 1990; Marsh 2001; Maxwell and Jennings 2005).  

Comparando as frequências amostrais, observamos que coletas trimestrais apresentam maior 

poder que as semestrais (Fig. 16 e 17). Acima de 5 anos (com α = 0,05) e 6 anos (com α = 0,10) de 

duração do monitoramento, se dobrarmos o número de coletas no ano há um incremento de mais de 

20% no poder estatístico, considerando o período I (Fig. 17). O incremento foi significativamente 

maior para o período I em relação ao II, com α = 0,05 (H = 8,35; p = 0,004), mas não foram diferentes 

significativamente com α = 0,10 (H = 0,26; p = 0,610). Considerando um mesmo período o 

incremento do poder das coletas trimestrais foram significativamente maiores quando α = 0,05, 

período I (H = 42,28; p < 0.01) e período II (H = 8.46; p = 0,004).  

Em um cenário com dois pontos amostrais, observamos os mesmos padrões anteriores 

relacionados aos componentes que influenciam o poder: aumento do poder com a flexibilização do 

nível de significância (α = 0,10); maior poder com início do monitoramento após formação do 

reservatório (período I); aumento do poder com maior frequência amostral, ou seja, coletas trimestrais 

(Fig. 18). O poder para detecção de tendências em mais de um ponto amostral, é influenciada de forma 

semelhante àquela para um único ponto como já observado em outros estudos (Gerrodette 1987; 
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Dauwalter et al. 2010). O que observamos de diferente nesse cenário foi o grande aumento no poder 

para detectar tendências, inclusive as de menor efeito (2,5% e 5%) (Fig. 18). Um outro aspecto notado 

foi a maior variação das estimativas de poder, entre os reservatórios, com até aproximadamente 10 

anos de monitoramento.  

Diversos estudos apontam que o aumento do esforço amostral leva a aumento do poder 

estatístico, aumentando a precisão de estimativas e a robustez de muitos testes paramétricos 

(Gerrodette 1987; Peterman 1990; Fairweather 1991). Em princípio, o esforço de amostragem pode ser 

melhorado aumentando a frequência das coletas, o número de amostras, a duração da amostragem, o 

número de pontos de coleta ou tamanho da área amostral (Lengyel et al. 2018). A definição de todos 

esses elementos do desenho amostral obviamente dependerá dos objetivos de cada monitoramento. 

Contudo, sabe-se que a duração dos monitoramentos é importante para a melhoria da sensibilidade à 

detecção de tendências, que aumenta substancialmente com o passar dos anos (Larsen et al. 2004) 

fornecendo informações importantes sobre ecologia, mudanças ambientais, gestão de recursos naturais 

e conservação da biodiversidade (Lindenmayer et al. 2012). 
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Fig. 16: Média e intervalo de confiança da estimativa do poder estatístico ao longo do tempo para 

monitoramento de um ponto amostral, considerando duas frequências de coletas ao ano, semestral 

e trimestral; dois pontos de referência temporal, referência I = simula monitoramento iniciando 

logo após a formação do reservatório e referência II = simula monitoramento iniciando cinco anos 

após formação do reservatório. Nível de significância α = 0.05 (superior) e α = 0.10 (inferior). 
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Fig. 17: Média e intervalo de confiança da diferença percentual entre o poder estatístico das 

simulações considerando a frequência das coletas, para α = 0.05 e α = 0.10 e períodos I e II: 

. Valores acima de zero consideram uma 

diferença favorável, incremento de poder, das coletas trimestrais em relação às semestrais. 

 

 

Essas simulações foram realizadas para discutir como os diferentes componentes relacionados 

ao poder estatístico podem atuar na definição de desenhos amostrais para o planejamento de um 

determinado monitoramento, como se fosse uma análise a priori. Monitoramentos de longo-prazo 

demandam recurso financeiro e pessoal para sua execução, e gestores, em geral, querem detectar 

mudanças no menor tempo possível (e.g. menos de 10 anos) (Dauwalter et al. 2009). Para isso, é 

crítico planejar o programa de monitoramento para maximizar o poder estatístico de detectar 

tendências em níveis aceitáveis de se cometer um erro do Tipo I (Dauwalter et al. 2009). Esperamos 

que, apesar de termos apresentado cenários simplificados da inter-relação dos componentes para 

determinar o poder, tenhamos despertado o interesse de gestores, analistas e pesquisadores, 

responsáveis por planejar programas de monitoramento, a avaliar e reavaliar desenhos amostrais 

considerando seu poder estatístico para detectar tendências. Realizar simulações do poder estatístico 

no planejamento de monitoramentos permite avaliar demandas conflitantes entre esforço amostral, 

aspecto logístico e investimento financeiro para fazer o melhor uso dos recursos disponíveis obtendo 

resultados confiáveis (Gibbs 19988). Não é possível contrastar diretamente os resultados das 

simulações com o levantamento sobre monitoramento de peixes em reservatórios de hidrelétricas, 

realizado nesse estudo, por não termos detalhes dos seus desenhos amostrais. Porém, considerando que 

em 52 reservatórios brasileiros o primeiro monitoramento de peixe ocorreu pelo menos cinco após a 

formação (sendo que em 32 foram após 10 anos) (Fig. 2); que 28 reservatórios monitorados não 

apresentam mais de 10 anos de amostragens (Fig. 11); que 32 reservatórios realizam coletas semestrais 

e um anual (Fig. 13); o cenário sugere que dificilmente estes monitoramentos seriam capazes de 

detectar mudanças nas assembleias de peixes com monitoramentos de curta duração. Assim, a análise 

do poder estatístico desses monitoramentos poderia contribuir para avaliação crítica dos programas e 

subsidiar a definição de ajustes que se fizessem necessários para sua execução. 
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Fig. 18: Média e intervalo de confiança da estimativa do poder estatístico ao longo do tempo para 

monitoramento de dois pontos amostrais, considerando duas frequências de coletas ao ano, 

semestral e trimestral; dois pontos de referência temporal, referência I = simula monitoramento 

iniciando logo após a formação do reservatório e referência II = simula monitoramento iniciando 

cinco anos após formação do reservatório. Nível de significância α = 0.05 (superior) e α = 0.10 

(inferior). 
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5. MONITORAMENTO DE PEIXES EM RESERVATÓRIOS HIDRELETRICOS: SUA 

GESTÃO FAZ A DIFERENÇA  

Acreditamos que qualquer profissional responsável por contratar um serviço de 

monitoramento de peixes ou que precise planejá-lo para uma determinada equipe executar, gostaria de 

ter em mãos protocolos que estabelecessem exatamente o que e como fazer para atender os respectivos 

objetivos eficientemente. Infelizmente, é difícil determinar protocolos de coleta que respondam a todas 

as perguntas possíveis, cobrindo todas as demandas de monitoramento de peixes em reservatórios no 

país, e que garantam sua eficiência. Desta forma, reconhecemos que nosso objetivo não é padronizar 

um protocolo para um monitoramento ideal, pois existem desafios técnicos que podem ser 

intimidantes. Contudo, não podemos ignorar esses desafios e enxergar o monitoramento como uma 

simples obrigação, cumprindo um requisito legal ou condicionante de licenciamento. Recursos 

humano e financeiro estão escassos e fazer um bom uso do que resta é um compromisso que cabe a 

cada responsável pela atividade de monitoramento, seja gestor ou executor. Assim, embora desafiador, 

buscamos relacionar os principais aspectos ecológicos e de gestão a serem considerados ao se planejar 

e executar programas de monitoramento, visando o aumento da efetividade e, consequentemente, o 

bom investimento dos recursos disponíveis. No final dessa Seção, apresentamos listas de verificação 

que poderão ser usadas no acompanhamento de programas de monitoramento.  

5.1. A principal origem do sucesso ou fracasso: planejamento  

A fase de planejamento dos programas de monitoramento pode ser decisiva para o sucesso ou 

fracasso do programa (Willis and Murphy 1996; Zale et al. 2013). Claro que, mesmo um 

monitoramento bem planejado, se mal executado, pode vir a falhar (Yoccoz et al. 2001). Porém, um 

bom planejamento fornece melhores direções para execução e avaliação dos programas (Stem et al. 

2005).  Programas de monitoramento efetivos tratam de questões claras; usam métodos consistentes e 

aceitos para produzir dados de alta qualidade; incluem provisões para manejo e acessibilidade de 

dados e resultados; e podem vir a integrar programas de pesquisa que estimulam a análise e uso 

contínuo dos dados (Lovett et al. 2007). 

Acreditamos que os programas de monitoramentos de peixes em reservatórios no Brasil 

deveriam adotar uma abordagem de monitoramento adaptativo. Um programa de monitoramento 

adaptativo é aquele em que o desenvolvimento de modelos conceituais, o estabelecimento de 

perguntas, o desenho experimental, a coleta de dados, a análise e interpretação de dados estão 

vinculados como etapas iterativas (Lindenmayer and Likens 2009) (Fig. 19). Assim, o monitoramento 

pode evoluir em resposta a novas questões, novas informações, situações ou condições, ou o 

desenvolvimento de novos protocolos, sem distorcer ou violar a integridade do registro de dados 

coletados até então (Nichols and Williams 2006; Lindenmayer and Likens 2009). Esse tipo de 

abordagem pode ser aplicada a todos os tipos de monitoramento, incluindo programas de 
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monitoramento orientados a perguntas, passivos e obrigatórios (Lindenmayer et al. 2011). Uma vez 

que monitoramentos de peixes em reservatórios de hidrelétricas, em geral, visam detectar padrões 

temporais e espaciais em assembleias de peixes decorridos do impacto do represamento e com isso 

subsidiar medidas de conservação e manejo (ver Seção 3, item 3.4), observamos um ciclo em que os 

resultados podem levar a novas perguntas, a novas medidas de manejo, que poderão gerar adaptações 

na forma em que o monitoramento vinha sendo executado.  

 

Fig. 19: Estrutura do monitoramento adaptativo, indicando os principais passos que permitem um 

programa de monitoramento evoluir em resposta a novas questões, novas informações ou para 

desenvolver novos protocolos (Traduzido de Lindenmayer and Likens 2009). 

 

Objetivos claros 

Por definição, um programa de monitoramento não pode ter sucesso sem uma clara definição 

do que sucesso significaria nessa circunstância (Field et al. 2007). Para isso, estabelecer perguntas e 

hipóteses a priori norteará a definição da abordagem do monitoramento e seus objetivos de forma 

mais clara (Field et al. 2007). Pelo levantamento realizado, os monitoramentos de peixes em 

reservatórios brasileiros apresentam objetivos direcionados, que não se constituem simplesmente na 

formação de uma série temporal (Seção 3, item 3.4). Contudo, pelas sugestões recebidas dos 

respondentes do questionário (Anexo 2) percebemos que parece haver necessidade de melhor 

direcionamento dos monitoramentos quanto aos seus objetivos, frequência e duração, por exemplo. A 

definição clara de “porquê monitorar” ajudará a determinar quais as informações ecológicas precisarão 

ser coletadas a fim de atender os objetivos e/ou manejar adequadamente o sistema (Bisbal 2001; 

Yoccoz et al. 2001; Pocock et al. 2015). 

Ao iniciar o planejamento é importante fazer uma cuidadosa revisão bibliográfica para 

conhecer o que já foi estudado e o que há de lacuna na área que será monitorada (Willis and Murphy 
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1996). Um maior conhecimento do sistema a ser monitorado ajudará na elaboração de perguntas que 

precisam ser respondidas pelo monitoramento e na definição do desenho amostral, podendo ainda 

fornecer referência temporal (baseline) para comparações futuras (Willis and Murphy 1996; Mihoub et 

al. 2017). Na maioria das vezes, relacionado ao objetivo geral de detectar mudanças sistemáticas, as 

principais perguntas do monitoramento de peixes de água-doce estão relacionadas à detecção de 

mudanças significativas em nível de: (i) comunidade (várias espécies), para quantificar tendências na 

riqueza de espécies, diversidade temporal α e diversidade β, diversidade funcional, estrutura de redes 

tróficas; (ii) população (única espécie), para quantificar tendências de tamanho e dinâmica 

populacional, abundância de espécies-chave, ameaçadas ou não-nativas, diversidade genética, estoque 

pesqueiro, estrutura de tamanho e idade, comportamento, entre outros (Radinger et al. 2018).  

Definir com objetividade o propósito de se realizar os monitoramentos irá levar à próxima 

pergunta que é “o que coletar”. Nesse ponto, deverão ser definidos quais dados serão coletados (e.g. 

abundancia de peixes, riqueza, biometria, variáveis abióticas); estabelecer o critério para credibilidade 

(e.g. nível de significância e poder estatístico) e identificar alguma limitação (e.g. recursos humanos, 

financeiros, conflito social) (Bisbal 2001; Radinger et al. 2018). Deve-se ter cuidado ao estabelecer os 

dados que serão coletados e ter o futuro em mente, pois nem todas as variáveis podem ser monitoradas 

e as medições centrais selecionadas devem ser importantes como medidas básicas da função do 

sistema, indicadores de mudança ou variáveis de interesse humano particular (Lovett et al. 2007).  

 

Desenho amostral adequado aos objetivos 

Estatística é a ciência da coleta (desenho amostral), análise e interpretação de dados e 

independentemente da área de especialização ou escopo de trabalho, quase todos os biólogos devem 

obter algum conhecimento sobre estatística (Brown et al. 2013). Essa observação também é válida 

para os profissionais responsáveis por gestão de programas de monitoramento e analistas de órgãos 

ambientais, que precisam avaliar continuamente tais programas. O pensamento estatístico e 

quantitativo é crítico para avaliação de medidas de manejo, monitoramento ou estudo de pesquisas, 

desde a observação de um fenômeno ou avaliação de manejo, até a publicação de um relatório ou 

artigo em periódico científico (Noble et al. 2007). Assim, os monitoramentos devem adotar uma regra 

de ouro de que o rigor estatístico das análises dos dados deve ser suficiente para passar no teste de 

publicação científica dos resultados (Noble et al. 2007; Brown et al. 2013). 

O desenho amostral deve ser capaz de detectar mudanças se realmente ocorrem, ou seja, 

apresentar poder estatístico adequado (ver Seção 4). Análises do poder estatístico devem ser 

consideradas nessa fase de planejamento dos programas de monitoramento (ver Seção 4), guiando o 

estabelecimento de uma amostragem mínima necessária para se detectar os efeitos (tendências) 

desejados (Peterman 1990; Maxwell and Jennings 2005; Legg and Nagy 2006). Assim, espera-se que 

sejam determinadas a frequência das coletas, a rede amostral de pontos e a duração mínima do 

monitoramento (para suporte na definição do desenho amostral ver Quinn and Keough 2002; Fisher et 
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al. 2013; Zale et al. 2013). Outro aspecto importante, durante o planejamento, é que o desenho 

amostral deve ser abordado com expectativa de aprendizado, tendo também espaço para melhorias, ou 

seja, deve ser experimental e adaptativo na maior medida possível (Field et al. 2007). Observando, no 

entanto, que para monitoramento de tendências temporais, o desenho amostral, o manuseio das 

amostras e os métodos analíticos devem ser padronizados tanto quanto possível, para se evitar 

variação indesejável ano a ano (Rigét et al. 2019). 

O próximo passo é definir os métodos para coleta dos dados necessários, bióticos e abióticos, 

atendendo os objetivos do programa (Willis and Murphy 1996; Radinger et al. 2018). Amostrar peixes 

é uma questão de selecionar técnicas e petrechos (e.g. redes de emalhar, tarrafas, peneiras, arrasto, 

sonar, telemetria, marcação-recaptura, DNA ambiental) apropriados, considerando a seletividade e 

eficiência de cada um para captura ou detecção (Willis and Murphy 1996; Radinger et al. 2018). A 

padronização do esforço das técnicas e petrechos selecionados é importante para comparações ao 

longo do tempo, uma vez que pode reduzir a variabilidade entre as amostras (Willis and Murphy 

1996). Também deve-se determinar quais amostras e medidas serão necessárias dos exemplares 

capturados, como biometria; dissecar estômago para análise de dieta; coleta de material genético; 

retirada de amostras de sangue para análises fisiológicas; retirar otólitos para determinação de idade e 

crescimento; entre outros (Willis and Murphy 1996). Coleta de variáveis abióticas (e.g. variáveis 

físico-químicas da água, aspectos físicos de hábitat) podem ser importantes para entender a relação de 

aspectos comportamentais, populacionais e de comunidade dos peixes com o ambiente (Fisher et al. 

2013). Com isso, se faz necessário também estabelecer os métodos e número de amostras para atender 

os objetivos definidos relacionados a avaliação de habitat (Willis and Murphy 1996; Fisher et al. 

2013). Durante o planejamento da coleta dessas variáveis é importante ter em perspectiva alguns 

instrumentos legais, como a Instrução Normativa do Ibama nº 146/2007 que estabelece critérios para 

procedimentos relativos ao manejo de fauna silvestre, incluindo monitoramento, e a Resolução 

CONAMA 357/2005 que dispõe sobre a classificação dos corpos de água e diretrizes ambientais para 

o seu enquadramento, bem como estabelece as condições e padrões de lançamento de efluentes, e dá 

outras providências. 

O desenho amostral, os procedimentos usados para seleção da área e pontos amostrais, a 

metodologia a ser empregada em campo e os protocolos de análise, devem ser descritos com detalhes 

suficientes para que o monitoramento possa ser repetido (Green et al. 2005). Mudanças metodológicas 

que se fizerem necessárias ao longo do tempo, devido a avaliação do programa de monitoramento, 

devem ser registradas para formação de um histórico, para consultas futuras.  

 

O que fazer com os dados que serão coletados 

Ainda na fase de planejamento, antes de começar a executar o monitoramento, também deve-

se definir a padronização dos dados que serão coletados, formas de armazená-los e sua manutenção a 

longo prazo, para um gerenciamento mais efetivo dos dados (Brown et al. 2013). Planeje a 
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acessibilidade de dados a longo prazo, bem como o armazenamento de amostras para permitir novas 

análises se necessário. Juntamente com os dados brutos, devem ser armazenados metadados que 

forneçam todos os detalhes relevantes de coleta, como pontos georreferenciados, responsáveis, 

período, objetivos, entre outros (Lovett et al. 2007; Zale et al. 2013). Políticas de confidencialidade, 

propriedade de dados e tempos de retenção desses dados devem ser estabelecidos desde o início 

(Lovett et al. 2007). O tombamento de material coletado pode oferecer uma oportunidade inestimável 

para a reanálise no futuro (Lovett et al. 2007). Empresas do SEB que contratam o serviço de 

monitoramento de peixes em seus reservatórios devem inserir no contrato de prestação de serviço, que 

os dados brutos dos monitoramentos também sejam fornecidos, seguindo a padronização estabelecida. 

Esses dados brutos deverão compor banco de dados para contínua avaliação do programa, como 

mencionaremos no item 5.4. 

5.2. Cuidados na execução dos monitoramentos (coleta dos dados) 

Se você é responsável pela gestão e/ou execução de um programa de monitoramento, é sua 

responsabilidade garantir que os dados sejam de alta qualidade, que os dados e métodos sejam 

amplamente acessíveis e que o programa seja o mais econômico possível, para sua duração ser 

sustentável em longo prazo (Lovett et al. 2007). Listamos alguns princípios para coleta de dados sobre 

biodiversidade, propostos por Green e colaboradores (2005), que apresentam aplicação direta em 

monitoramentos de peixes em reservatórios: 

1. É crucial garantir que as pessoas que coletam dados sejam treinadas adequadamente e sigam 

um protocolo padronizado para coletar e registrar informações, sem alterações que 

comprometam séries temporais  

2. Mantenha dados brutos para verificação e reinterpretação. 

3. Armazene os dados em sua forma mais bruta, em vez de apenas totais ou médias calculadas. 

4. Georreferencie as áreas de estudo em campo.  

5. Registre o esforço de amostragem e quem coletou os dados. 

6. Realize verificações do banco de dados para garantir que os erros na gravação e no 

armazenamento de dados sejam mantidos em um nível aceitável. 

7. Sempre que possível, colete dados adicionais e de baixo custo que possam ser úteis 

posteriormente. 

8. Analise o progresso regularmente para verificar se os dados que estão sendo coletados 

abordarão as questões originalmente apresentadas. 

5.3. Análise de dados, relatórios e manejo de dados 

Após realização das amostragens em campo, inicia-se o trabalho de análise e interpretações 

dos dados. Fazer a conexão entre a síntese dos dados e suas conclusões relacionadas às perguntas, 

predições e hipóteses levantadas é muito importante (Brown and Guy 2007). Assim, a forma como os 
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dados serão analisados e quais as ferramentas estatísticas aplicar dependerão das etapas anteriores, do 

planejamento do desenho amostral e dos dados coletados propriamente. Muitos dos métodos aplicados 

para análises de dados de monitoramento de peixes em reservatórios estão bem descritos em diversas 

publicações que trazem protocolos e explicações de análises de dados ecológicos, como medidas de 

diversidade (ver Magurran 2004; Magurran et al. 2010; Anderson et al. 2011); análises descritivas (ver 

Gotelli and Ellison 2016); análises multivariadas (ver Clarke and Warwick 2001; Clarke and Gorley 

2006; Anderson et al. 2008; Borcard et al. 2011; Dornelas et al. 2013); regressões lineares e outros 

modelos (ver Zuur et al. 2003, 2007, 2009, 2010; Bolker et al. 2009; Zuur and Ieno 2016). Além 

desses, a American Fisheries Society produziu um livro, organizado por Guy e Brown (2007), que 

trata exclusivamente sobre análise e interpretação de dados relacionados a estudos de peixes de água-

doce. 

Relatórios para acompanhamento do programa de monitoramento de peixes devem descrever 

claramente os objetivos e métodos usados para coleta dos dados, incluindo o esforço de coleta com 

detalhamento (e.g. quantos metros de rede foram usados para cada malha, por ponto amostral, por 

coleta) (Legg and Nagy 2006). As áreas amostrais também devem ser relatadas com as coordenadas e 

mapas geográficos (Green et al. 2005). Os relatórios precisam conter análises pertinentes ao que está 

sendo monitorado. Deve-se tomar cuidado para não fazer conclusões além do escopo dos métodos e 

dados coletados (Brown and Guy 2007). A forma de apresentação dos resultados deve facilitar o seu 

entendimento, descrevendo as análises realizadas, deixando claro como se chegou a tais resultados e 

conclusões. Os resultados devem ser usados para avaliação periódica da efetividade do programa e 

subsidiar decisões de continuidade e/ou ações para sua melhoria  (Green et al. 2005; Lindenmayer and 

Likens 2009). A apresentação dos resultados dos monitoramentos de peixes, pelas empresas do SEB 

aos órgãos ambientais, em reuniões técnicas e seminários periódicos, pode ser positiva para avaliação 

conjunta do monitoramento, além de tornar mais transparente o processo de licenciamento (caso o 

monitoramento seja condicionante).  

Quanto aos dados coletados, para que sejam úteis em longo prazo, precisam ser devidamente 

documentados. A cultura dos biólogos de armazenamento de dados brutos em planilhas soltas 

combinada com a heterogeneidade de dados ecológicos, devido às múltiplas abordagens possíveis dos 

monitoramentos, torna a integração de dados um desafio (Drucker 2011). A documentação do 

conjunto de dados (i.e. descrição de conjuntos de dados), chamada de metadados, garante a 

longevidade dos dados por fornecer informações necessárias para entende-los, incluindo como os 

dados foram coletados, com quais objetivos, quando, onde e por quem (Michener 2006). É importante 

que empresas do SEB que fazem gestão de programas de monitoramento, definam e padronizem a 

documentação dos dados brutos dos monitoramentos para que possam ser utilizados em futuras 

análises. Um padrão de metadados abrangente e aplicável a uma ampla gama de dados ecológicos é o 

Ecological Metadata Language (EML) (Michener 2006). Vários grupos de pesquisa vêm adotando 

protocolos EML, inclusive no Brasil (Drucker 2011). O EML é implementado em módulos 



114 

estruturados em XML (eXtensible Markup Language), que facilita a recuperação da informação por 

mecanismos de busca. Cada módulo descreve um aspecto da documentação de um conjunto de dados, 

como o módulo de descrição de métodos de coleta ou o de abrangência geográfica, taxonômica e 

temporal desse conjunto (para mais detalhes sobre documentação ver Jones et al. 2001; Michener 

2006; Michener et al. 2011; Costello and Wieczorek 2014). Para que os dados dos monitoramentos 

possam ser aproveitados em outros estudos, um padrão mínimo recomendado é que os dados sejam 

arquivados permanentemente em um repositório online de acesso aberto, com metadados para usuários 

potenciais entenderem como e por que eles foram coletados (Costello and Wieczorek 2014).  

Além da documentação dos dados, a padronização de dados biológicos vem sendo 

amplamente adotada em grandes repositórios de dados sobre biodiversidade, como o Darwin Core 

(Darwin Core Standard – DwC) (Darwin Core Task Group 2009). Fundamentalmente, Darwin Core é 

um conjunto de termos com semântica claramente definida podendo ser entendida por pessoas ou 

interpretada por máquinas, tornando possível determinar usos apropriados dos dados codificados 

(Wieczorek et al. 2012). Ele inclui um glossário de termos destinados a facilitar o compartilhamento 

de informações sobre diversidade biológica, fornecendo identificadores, rótulos e definições (Darwin 

Core Task Group 2009). O Darwin Core é baseado principalmente em taxa, sua ocorrência na natureza 

conforme documentada por observações, espécimes, amostras e informações relacionadas. A filosofia 

para o desenvolvimento Darwin Core tem sido a de manter o padrão como mais simples e aberto 

quanto possível e desenvolver termos apenas quando houver demanda compartilhada (Wieczorek et al. 

2012). Por exemplo, o Global Biodiversity Information Facility – GBIF, atualmente indexa 

aproximadamente 300 milhões de registros no formato Darwin Core publicados por mais de 340 

organizações em 43 países (Wieczorek et al. 2012). Atualmente o Instituto Estadual de Florestas em 

Minas Gerais solicita que os dados relativos a monitoramento de peixes, vinculados a autorizações 

emitidas por esse Instituto, sejam fornecidos utilizando o padrão mais atual Darwin Core (IEF 2019).  

5.4. Diretrizes para gestão dos programas de monitoramento de peixes por empresas do 

Setor Elétrico Brasileiro 

Avaliações periódicas dos programas de monitoramento são necessárias para determinar se o 

desenho amostral aborda de forma adequada as metas e objetivos do programa (Ickes & Burkhardt, 

2002). As perguntas norteadoras podem mudar com o tempo e as medições devem ser projetadas para 

acomodar tais mudanças. Os gestores e executores do programa devem perguntar continuamente: 

“Nossas perguntas ainda são relevantes e os dados ainda fornecem uma resposta?” O programa deve 

ter a capacidade de se adaptar, mudar as perguntas e incorporar a mudança tecnológica sem perder a 

continuidade de suas medições principais (Lovett 2007). Isso leva a melhoria contínua do programa, 

que é uma abordagem reconhecida no gerenciamento da qualidade de processos e produtos. Nesse 

aspecto uma ferramenta de gestão utilizada no processo de melhoria contínua é o ciclo PDCA (plan-

do-check-act; planejar-executar-avaliar-adaptar), definido por Shewhart em 1939 e modificada por 
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Deming em 1986 (PMI 2008). O PDCA é uma metodologia usada para a melhoria contínua de 

processos e solução de problemas nas empresas. É um método iterativo que, a cada repetição, avaliam-

se os resultados obtidos de forma a subsidiar novas ações, que serão utilizados nas vezes seguintes de 

forma cumulativa (PMI 2008). Assim, considerando as características do monitoramento adaptativo 

(Lindenmayer and Likens 2009), bem como os aspectos apontados nos itens anteriores dessa Seção, 

elaboramos 10 diretrizes para o aprimoramento da gestão de programas de monitoramento de peixes 

em reservatórios de hidrelétricas no Brasil. Também adaptamos o ciclo PDCA para orientar ações 

específicas em cada etapa, vinculadas a essas diretrizes (Fig. 20). Acreditamos que a adoção dessas 

diretrizes poderá levar a maior efetividade do processo de gestão pelas empresas do SEB, bem como 

dos programas de monitoramento de peixes. 

 

10 Diretrizes para gestão de programas monitoramento de peixes em reservatórios de hidrelétricas 

brasileiras e respectivas ações ligadas ao ciclo PDCA  

1. Dedicação máxima na etapa de planejamento, para definição de objetivos e metas claras e 

desenho amostral adequado. Cuidado, não planeje sozinho! Uma vez que esta etapa é crucial 

para definir um monitoramento mais efetivo, é importante que seja um produto de vários 

especialistas da área e não somente de um gestor que precisa contratar um serviço, ou um 

único consultor contratado. Isso nos leva as diretrizes número 2 e 3.  Ações: a – g; p (Fig. 20). 

2. Estabelecimento de parcerias com instituições de pesquisa e/ou especialistas ad hoc para 

atuarem na validação de protocolos durante planejamento, vistorias durante execução, 

discussão de resultados durante avaliação e adaptação do programa (quando necessário). 

Importante também envolver o órgão ambiental licenciador nessas etapas, para que a 

articulação entre empresa, consultoria, academia e órgãos ambientais ocorra de maneira mais 

profícua. Ações: g; h; j; n; p (Fig. 20). 

3. Garantir a qualificação dos gestores, analistas e executores, que participam de pelo menos 

uma das etapas do programa de monitoramento (do planejamento ao manejo dos dados), sejam 

eles da empresa do SEB ou da prestadora de serviços, em ferramentas estatísticas uni e 

multivariadas para melhor análise dos dados e interpretação dos resultados. Além disso, é 

fundamental que os executores dos monitoramentos tenham experiência em identificação de 

peixes, para garantir a precisão dos resultados. Ações: a – q (Fig. 20). 

4. Definir protocolos de monitoramento padronizados, que atendam às especificidades de 

cada reservatório monitorado ou que será monitorado. A padronização visa a consistência nas 

coletas de dados espaço-temporais em cada reservatório. Ações: a – e; l; n; p (Fig. 20). 

5. Validar os protocolos dos programas de monitoramento por especialistas da área. Durante a 

fase de planejamento verificar pertinência dos objetivos, aderência da metodologia e análise 

de dados propostos. Ao longo da execução do monitoramento, a avaliação periódica dos 
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resultados e avaliação da efetividade, também ajudarão a validar os protocolos de coleta 

utilizados. Ações: g; h; j; l; n; p (Fig. 20). 

6. Documentação dos dados brutos e manutenção de um banco de dados padronizados são 

importantes para que as coletas sigam as normas necessárias e para preservação dos dados em 

longo prazo. Deve ser realizada verificação periódica da consistência dos dados inseridos no 

banco de dados. Correções de inconsistências ocorrem de maneira mais fácil enquanto as 

atividades estão em andamento. Essa observação também é válida para a documentação, que 

deve ser feita ao longo da execução dos monitoramentos. Ações: e; i; k; l (Fig. 20). 

7. Contínua análise de dados para geração de conhecimento e avaliação da efetividade do 

programa, contrastando seus resultados com os objetivos propostos, modificando o que for 

necessário, sem prejuízo à série temporal já existente. Para isso é importante maior interação 

entre o gestor do programa de monitoramento da empresa do SEB e a prestadora de serviços 

ou equipe executora, com reuniões de apresentação de resultados. A realização de seminários 

e workshops com a presença de especialistas pode ajudar na discussão dos resultados 

encontrados e na definição dos próximos passos. Ações: j; l; n (Fig. 20). 

8. Transparência com a informação gerada, publicação e divulgação dos resultados, seja 

por meio de resumos para eventos, capítulo de livros, artigos científicos, informes técnicos, ou 

mesmo acesso público a relatórios técnicos e banco de dados, entre outras publicações. A 

realização de eventos técnico-científicos, como seminários e workshops, também atende o 

aspecto de divulgação dessa diretriz. Ações: j; m; n (Fig. 20). 

9. Criação de indicador para acompanhamento no sistema de gestão da empresa (medindo 

efetividade do programa), com apuração frequente (e.g. trimestral, anual). Também são 

importantes indicadores vinculados a gestão de riscos corporativos da empresa 

(quantificar/valorar o risco de não executar os monitoramentos). Ao integrar o sistema de 

gestão da empresa, os indicadores são apurados com frequência e qualquer desvio do 

parâmetro estabelecido devem ser propostas soluções para tratamento. Ações: f; l; p (Fig. 20). 

10. Buscar meios de assegurar a continuidade do programa, apesar de mudanças de pessoal, 

tecnologia e objetivos do programa. Talvez essa seja a diretriz mais desafiadora em longo 

prazo. Quando o monitoramento é executado com qualidade é mais provável de se obter 

argumentos técnicos sólidos para a defesa da sua manutenção ao longo do tempo. A 

divulgação de resultados aumenta a visibilidade do programa e também pode favorecer sua 

manutenção. Ações: o – q (Fig. 20). 
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Fig. 20: Adaptação do ciclo PDCA (planejar-executar-avaliar-adaptar) para aplicação na gestão dos 

programas de monitoramento de peixes em reservatórios do Setor Elétrico Brasileiro.  

5.5. Listas de verificação para acompanhamento de algumas etapas da gestão de um 

programa de monitoramento de peixes 

Listas de verificação são ferramentas estruturadas que nos ajudam a lembrar dos passos 

mínimos necessários explicitando-os (PMI 2008; Gawande 2011). As listas não apenas oferecem a 

possibilidade de verificação, mas também instilam uma espécie de disciplina de maior desempenho 

(Gawande 2011). Desta forma, elaboramos uma lista de verificação do tipo leia-faça (read-do) para 

acompanhar o processo de elaboração de protocolos de amostragem relacionados a programas de 

monitoramento de peixes em reservatórios. A lista pode ser adaptada às necessidades de cada 

programa de monitoramento e deve ser revisada de tempos em tempos para incorporar novos aspectos 

aprendidos com a sua aplicação. Como um programa de monitoramento pode ter objetivos específicos 

que necessitam de diferentes desenhos amostrais, a lista de verificação pode ser adaptada e utilizada 

para acompanhar o desenvolvimento de protocolos de amostragem que atendam a cada um desses 

objetivos.  

Também elaboramos uma lista do tipo faça-confirme (do-confirm) para verificação de 

relatórios de programa de monitoramento. Cada empresa, cada agência de meio ambiente, cada 

executor e redator de relatório apresenta uma opinião do que deve conter ou não um relatório de 

monitoramento. Nossa intenção nesse tópico é listar aquilo que entendemos que seja o mínimo que um 

relatório deve apresentar. A simples presença desses itens no relatório não atesta sua qualidade. Então, 

uma avaliação do seu conteúdo é essencial para verificar a informação que está sendo apresentada. 
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Lista de verificação para elaboração de protocolos de amostragem de programas de monitoramento 

de peixes em reservatórios 

– Programa de Monitoramento de Peixes – 

Lista de verificação para elaboração de protocolo de amostragem 

Identificação do protocolo: 

Reservatório: Data: 

Responsável:  

DESCRIÇÃO  SIM NÃO JUSTIFICAR “NÃO” 

OBJETIVOS: POR QUE MONITORAR? 

Realizar levantamento bibliográfico de estudos e 

monitoramentos de peixes que já foram realizados na área a 

ser monitorada, a fim de verificar se existem 

dados/informações que possam subsidiar a definição dos 

objetivos específicos do monitoramento ou lacunas que 

possam ser incorporadas. 

   

Definir objetivos claros de acordo com as perguntas 

levantadas. 

   

Definir indicador(es) e meta(s) que possam avaliar a 

efetividade do(s) objetivo(s) ao longo da realização do 

monitoramento.* 

   

DESENHO AMOSTRAL: O QUE E COMO MONITORAR?  

De acordo com os objetivos levantados 

Definir o número e locais dos pontos amostrais.    

Definir a frequência e duração dos monitoramentos.    

Definir o nível de significância que será adotado para reduzir 

o risco do erro Tipo II. 

   

Simular o poder estatístico do desenho amostral definido para 

verificar se será possível alcançar as metas estipuladas.**  

   

Definir todas as variáveis que deverão ser coletadas em 

campo e em laboratório e dimensionar número das amostras. 

   

Definir os petrechos de pesca e outros materiais e 

equipamentos que serão usados para as coletas. 

   

Definir o esforço amostral de cada um desses petrechos/ 

materiais/ equipamentos. 

   

Definir padrões para coleta dos dados (e.g. formulários, 

planilhas, unidades de medida). 

   

Definir padrão de documentação dos dados brutos.    

Definir tombamento do material coletado.    

Definir análises de dados mínimas que deverão compor o 

relatório para atender os objetivos do Programa. 

   

Validar o protocolo elaborado junto a outro(s) especialista(s).    

* Exemplo de meta: detectar tendências de até 5% anualmente na riqueza de espécies nativas. 

Para isso seu indicador será a apuração dos valores de riqueza ao longo do tempo. 

**Antes de avançar, fazer as adequações necessárias do tamanho amostral, duração e nível de 

significância para garantir robustez do monitoramento. 
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Lista de verificação para relatórios de monitoramento de peixes em reservatórios de hidrelétricas 

– Programa de Monitoramento de Peixes – 

Lista de verificação para elaboração de protocolo de amostragem 

Identificação do relatório: 

Reservatório: Data: 

Responsável:  

CONTEÚDO SIM NÃO OBSERVAÇÃO 

Relacionou todos os objetivos do monitoramento.    

Caracterizou a área de estudo.    

Apresentou lista de espécies indicando abundância absoluta 

por ponto amostral. 

   

Apontou na lista de espécies aspectos de sua origem, se 

espécies nativas e não-nativas. 

   

Apontou a presença de espécies em alguma categoria de 

ameaça. 

   

Apontou a presença de espécies raras e/ou ameaçadas de 

extinção, documentou o registro fotograficamente. 

   

Informou o esforço amostral real utilizado por petrecho, por 

malha, por ponto amostral. Importante observar se apontou 

qualquer alteração que possa ter ocorrido na coleta e afetado o 

esforço (e.g. perda de redes, vandalismo). 

   

Informou pontos amostrais georreferenciados em campo e 

inseriu mapa com indicação dos pontos. Informou datum. 

   

Descreveu detalhadamente os métodos utilizados para coleta 

de dados em campo e em laboratório. 

   

Apontou alguma limitação que tenha ocorrido durante a 

amostragem. 

   

Analisou os dados coerentemente com os objetivos do 

monitoramento (perguntas e hipóteses levantadas). 

   

Discutiu os resultados adequadamente.    

Forneceu dados relativos ao tombamento do material coletado 

em coleções biológicas. 

   

Enviou os dados brutos das respectivas campanhas dentro do 

padrão determinado e devidamente documentado. 
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ANEXO 1 

Questionário enviado às empresas do setor elétrico para caracterizar a atividade de monitoramento de 

peixes em reservatórios de hidrelétricas no Brasil. Perguntas obrigatórias foram marcadas com um 

asterisco e o respondente não poderia avançar no sistema Online Pesquisa© (enuvo GmbH, Zurique) 

sem tê-las respondido.  
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ANEXO 2 

Texto integral das sugestões de melhoria dos monitoramentos de peixes, enviadas pelos respondentes 

do questionário.   

“O foco dos monitoramentos e as técnicas utilizadas devem ser mais objetivas, 

visando responder perguntas específicas como a eficiência das ações de manejo 

ou determinando a realização de outras ações. Os monitoramentos não podem 

ser apenas um relato das transformações espaciais e temporais que sofrem a 

ictiofauna de um determinado reservatório.” 

 “Por ser imposto por questões legais (condicionantes de LO) as 

informações levantadas, em sua maioria, terminando arquivadas nas 

secretarias de meio ambiente. A publicação dos estudos, de forma 

periódica, seria um meio de fornecer melhor uso aos dados dos 

monitoramentos, disponibilizando aos mesmos à análises e críticas da 

comunidade cientifica e sociedade. ” 

“Esses programas relacionados a ictiofauna e limnologia nos reservatórios do 

Setor Elétrico são fontes importantes de informações técnicas resultantes de 

pesquisa básica e aplicada, no entanto são pouco aproveitadas para as 

discussões e avaliações dos impactos positivos e negativos decorrentes da 

implantação de UHEs. Creio que o Setor Elétrico é a maior fonte de 

informações nessa área, no entanto, a grande maioria fica restrita aos Órgãos 

de Governo Licenciadores e entidades de pesquisa, com pouca divulgação para 

a sociedade como um todo. Isso poderia promover um melhor entendimento na 

valoração e conservação da biodiversidade desses reservatórios/regiões, 

inclusive um maior aproveitamento socioeconômico das espécies nativas. ” 

“De modo geral, entendemos que não há necessidade dos monitoramentos 

serem contínuos. Sugerimos que, mediante avaliação dos resultados já obtidos 

e anuência dos órgãos ambientais, os monitoramentos possam ser 

intermitentes, ou seja, monitora-se durante um período e para-se por outro, 

voltando a monitorar utilizando os mesmos padrões ou utilizando novos 

padrões e metodologias, caso necessário. ” 

“Alteração de periodicidade, pois muitas vezes a coleta intensiva para atender 

o monitoramento exigido poder causar um impacto imenso na ictiofauna local. 

” 

“Naqueles reservatórios onde há espécies migratórias e os estudos indicarem a 

necessidade de transposição destas, desde o início dos estudos deverão ocorrer 

análises genéticas para possibilitar uma avaliação concreta da real eficiência 

da transposição. ” 
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CONCLUSÃO GERAL 

Estudar efeitos da formação de reservatórios em cascata sobre a diversidade de peixes não é 

uma prática muito comum, pois nem sempre há dados facilmente disponíveis para análises nessa 

escala, principalmente em longas séries temporais. Assim, acreditamos que ao adotar a abordagem de 

estudar padrões de diversidade de peixes, focando não somente em um reservatório, mas em toda a 

cascata, agregamos mais informações sobre os efeitos de longo prazo da construção de reservatórios 

em sequência, no Brasil.  Dentre esses efeitos observamos tendência clara da redução na riqueza de 

espécies nativas e aumento de não-nativas ao longo do tempo e também ao longo da cascata, na 

direção montante-jusante. As assembleias de peixes se tornam mais dissimilares a medida que 

aumenta a distância entre os reservatórios. Considerando os ambientes lóticos que se alternam entre os 

reservatórios na cascata, observamos que a perda de espécies ao longo do tempo é menor que em 

reservatórios, o que sugere que a formação do reservatório pode ser mais impactante que a regulação 

de fluxo nesses remanescentes lóticos entre os reservatórios. A partir desses resultados concluímos que 

os monitoramentos podem ser sim efetivos para detectar padrões espaço-temporais nas assembleias de 

peixes. Contudo, vários aspectos ecológicos devem ser cuidadosamente considerados quando do 

planejamento dos programas de monitoramento, como discutimos no capítulo 3, para que a qualidade 

dos dados não seja comprometida. Durante o trabalho de levantamento dos dados várias amostragens 

precisaram ser desconsideradas das análises por falta de documentação apropriada dos dados, o que 

resulta em recurso financeiro e humano desperdiçados, sem contar as vidas dos peixes perdidas em 

vão.      

Os resultados dos nossos estudos também demonstram e reforçam a importância de 

monitoramentos de longo prazo; de análises que consideram a bacia como um todo, principalmente 

quando mais de um reservatório está presente; de maior rigor científico no planejamento dos desenhos 

amostrais dos monitoramentos e, por conseguinte nas suas análises. Desta forma, resultados mais 

robustos e programas mais efetivos naquilo que se propõem poderão ser alcançados. Acreditamos que 

as 10 diretrizes propostas para aprimoramento da gestão dos programas de monitoramento são 

factíveis de implementação a partir da definição de planos de ação estruturados e adequações de 

termos de referência e especificações técnicas para atender as ações do PDCA. A partir de sua 

implantação as mudanças só serão percebidas no médio-longo prazo, por isso é de extrema 

importância começar o quanto antes, prever a continuidade das ações e avaliar constantemente os 

programas de monitoramento.  


